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TITULO: DINÁMICA DE NUTRIENTES Y METALES EN AGUAS DE 
ESCORRENTÍA DE UNA SUBCUENCA AGROPECUARIA (CUENCA 
MATANZA – RIACHUELO - ARGENTINA) 
Resumen: 
Las escorrentías superficiales provocadas por eventos de precipitación 
contribuyen al proceso de contaminación difusa de cursos de agua adyacentes a 
establecimientos agropecuarios a través de la exportación de nutrientes desde los suelos. 
Un conocimiento acabado de este proceso permitirá desarrollar medidas tendientes a 
disminuir el impacto ambiental provocado. El presente trabajo se desarrolló sobre suelos 
pertenecientes a distintos órdenes taxonómicos ubicados a lo largo de una transecta 
transversal al curso de un arroyo tributario del río Matanza-Riachuelo (Provincia de 
Buenos Aires, Argentina). Los sitios muestreados se encontraban ubicados en distintas 
posiciones en el paisaje, a saber: Brandsen 6 (Loma), San Vicente 7 (Media Loma), 
Complejo Arroyo Morales (Plano aluvial) y Brandsen 13 (Media Loma). Se utilizó un 
micro simulador de lluvia del tipo formador de gota (Irurtia y Mon, 1994) para evaluar 
la emisión de sedimentos, nutrientes y metales en la fase particulada y disuelta de la 
escorrentía. Los ensayos fueron realizados en condiciones de laboratorio, 
confeccionando parcelas metálicas de escorrentía con muestras disturbadas de los 
horizontes superficiales de los suelos. Asimismo, se realizaron simulaciones a campo en 
los sitios de Media Loma (Sv7) y CoAoMo (Plano aluvial), para corroborar los 
resultados obtenidos en laboratorio. Los efluentes producidos durante las simulaciones 
fueron separadas por decantación y filtración en sus fases disueltas y particuladas. Los 
suelos, sedimentos producto de la escorrentía y los suelos luego de la simulación se 
analizaron para determinar sus contenidos de pH, Conductividad Eléctrica, Fósforo 
Bray, Materia Orgánica, Nitrógeno Kjeldahl, cationes intercambiables (Ca, Mg, Na y 
K), Concentración de Metales Totales (Cu, Zn, Pb, Cr y Ni). Asimismo, se realizó un 
Fraccionamiento secuencial de los citados metales siguiendo el procedimiento del BCR 
(Ure et al., 1993). En la fase disuelta se determinó el pH, CE, cationes, N Kjeldahl, 
Fósforo Total Disuelto y COD (Carbono Orgánico Disuelto). Paralelamente en la fase 
disuelta se determinó el contenido de metales disueltos (Cu, Zn, Pb, Cr y Ni). Las 
simulaciones de lluvia produjeron un efecto de erosión selectiva, donde las arcillas y los 
limos fueron transportados en mayor proporción. Las cantidades de sedimentos 
exportados desde el Complejo Alcalino (CoAoMo) fueron significativamente menores 
(p<0,05) que las de los demás suelos de la toposecuencia analizada, posiblemente, 
debido la elevada concentración de Sodio (Na+) presente en el CoAoMo actuaría 
incrementando la cohesión del mismo y formando un sello superficial que disminuiría el 
desprendimiento de sedimentos durante los procesos erosivos. Los resultados obtenidos 
permitirían afirmar que el mayor aporte de nutrientes hacia los cursos de agua 
 superficiales está representado por la concentración de los mismos asociados al material 
particulado producto de la escorrentía superficial. Los metales son transportados en las 
escorrentías mayoritariamente en forma particulada, y a su vez son emitidos, durante los 
procesos de erosión hídrica en proporción a su concentración en el suelo. En los cuatro 
suelos estudiados, los sedimentos transportados por las escorrentías se enriquecieron en 
Cu, Zn, y Pb. El Cr, sin embargo no siguió la misma tendencia posiblemente a que este 
metal en estos suelos es de origen mayoritariamente litogénico. Se encontró una 
correlación lineal positiva entre el % COD y el % de Metal disuelto para el caso del Cu, 
Zn y Pb, indicando una asociación de estos metales con la materia orgánica disuelta. Sin 
embargo, no se observó una correlación significativa en el caso del Cr y el Ni. En todos 
los suelos analizados los metales se encuentran mayoritariamente en la fracción 
residual. Los suelos bajo estudio están contaminados con Pb. El Cu, Zn, Pb y Cr en los 
sedimentos exportados aumentaron su concentración en las fracciones más móviles; el 
Pb, Cu y Cr mayoritariamente en la fracción materia orgánica y el Zn en la fracción 
óxidos de Fe y Mn. Por otro lado, el Cu y Zn aumentaron su concentración en la 
Fracción 1, la mas disponible para la biota. El porcentaje de Cu, Pb , Ni y Zn disuelto 
con respecto a la carga total de este metal es mayor en la escorrentía del CoAoMo, 
aunque para el Zn es muy baja. En todas las escorrentías analizadas  el porcentaje de Cr 
disuelto es importante, significando una contaminación inmediata al cuerpo de agua. Se 
detecta un alto grado de complejación de Cu, Pb, Cr y en menor medida para el Ni con 
la materia orgánica disuelta, es importante considerar la especiación del metal disuelto 
ya que el metal complejado disminuye su toxicidad  para la biota acuática. Para el caso 
del Zn el porcentaje de complejación es bajo. De los metales bajo estudio, el Pb es que 
presenta mayor concentración en la fase líquida de las escorrentías analizadas, y dada la 
alta afinidad de este metal por la materia orgánica se favorecerán la formación de 
complejos orgánicos solubles de Pb Por otra parte, la mayor concentración de Pb 
disuelto implica  mayor posibilidad de afectar el cuerpo de agua del arroyo Morales. La 
escorrentía que más efecto  negativo producirá sobre las aguas del arroyo, en lo que 
respecta a los metales analizados, será la proveniente del CoAoMo. En las simulaciones 
a campo, la presencia de sedimentos en el agua de escorrentía tanto en las simulaciones 
realizadas en la posición de plano aluvial (CoAoMo) y en la posición media loma (Sv7) 
se encontrarían asociados a la falta de cobertura y/o sustento radicular, la falta de 
cohesión del suelo superficial, el cual potenciaría al escurrimiento. Con respecto al 
Ajuste de los Datos al modelo Número de Curva, tanto en el caso de Sv7, como en el de 
CoAoMo los valores calculados estarían indicando que el modelo es bastante ajustado a 
los datos reales en este punto. Con respecto al contenido de metales (Cu, Zn y Pb) los 
sedimentos exportados presentaron un enriquecimiento en relación con la concentración 
total en los suelos. Las tendencias seguidas por las concentraciones totales y disueltas de 
los metales en las aguas de escorrentía serían análogas con respecto a lo encontrado en 
las simulaciones realizadas en laboratorio. Se pudo determinar una tendencia similar en 
el Cu, Zn, Pb y el Ni en lo referente a su asociación con el COD y su proporción con la 




























































































Los suelos cercanos a ríos y arroyos en regiones rurales, zonas de recreación y 
zonas urbanas e industrializadas, se encuentran influenciados directamente por la acción 
del hombre. Actualmente se realizan grandes esfuerzos en todo el planeta a fin de 
conocer los efectos de la contaminación en algunos ríos, identificar indicadores y 
evaluar medidas de remediación o mitigación. El aporte de contaminantes y nutrientes 
hacia los cursos de agua superficiales puede darse a través de fuentes puntuales o no 
puntuales. Las primeras pueden ser controladas por medio de la implementación de 
legislación apropiada y mediante la adopción de buenas prácticas agrícolas. En los agro 
ecosistemas, dichas fuentes son principalmente descargas de efluentes desde corrales de 
engorde (feedlot), (García et al., 2012), descargas accidentales provenientes de lugares 
de almacenamiento de efluentes o contaminación puntual durante aplicaciones de 
fertilizantes (Kleinman et al., 2011).  
Las fuentes no puntuales de contaminación son provocadas por la escorrentía de 
sedimentos durante los eventos de erosión en establecimientos agropecuarios 
produciendo la llamada contaminación difusa. 
En la actualidad, el estudio de la contaminación agrícola de los recursos 
hídricos, se realiza principalmente a nivel de cuencas hídricas (Rodriguez-Blanco et al., 
2012) El análisis del comportamiento hidrológico de las mismas permitiría predecir la 
capacidad de exportación de contaminantes, pudiendo así diseñarse estrategias de 
atenuación (Santanatoglia et al. ,2006; Chagas y Santanatoglia, 2015). 
En la Figura 1.1 se puede observar la dinámica de los metales pesados teniendo 
en cuenta sus orígenes, sus flujos a través de aguas superficiales y subsuperficiales 
(tanto en forma particulada como soluble), y por último sus reservorios. 
En la Pampa Ondulada de la Argentina, al igual que en otras subregiones, los 
planos aluviales correspondientes a las subcuencas de cierta envergadura, están 
ocupados por complejos de suelos sódicos y no sódicos, con características y 
propiedades totalmente disímiles entre sí (Gottfriedt et al., 2004). Por este motivo, debe 
tenerse en cuenta que los planos aluviales y sus entornos podrían estar afectados por 
uno o más de los procesos erosivos ya mencionados y/o estar sujetos a frecuentes ciclos 
de humedecimiento y desecamiento originados por los desbordes de los arroyos. 
Además, al encontrarse cercanos a las vías de agua, la transferencia de contaminantes 
disueltos y/o particulados (Chagas et al., 1999; Chagas et al., 2011) que los mismos 
puedan generar, es más directa que para otras posiciones de la cuenca.  
El agua de lluvia en forma de escorrentía es la principal causante de la erosión 
hídrica (Ran et al., 2012). El proceso consiste en el movimiento de partículas orgánicas 
e inorgánicas de suelo transportadas por el flujo de agua y su posterior deposición en 
posiciones más bajas del terreno o en ecosistemas acuáticos. El material erosionado 




Una ligera tasa de erosión es beneficiosa para la formación de nuevos pedones pero 
cuando este proceso se da en forma severa afecta negativamente al suelo y al ambiente 
(Blanco H. y  Lal, R. 2008). 
 
 
Figura 1.1: Fuentes y reservorios de metales pesados (Fuente: U.S. Geological 
Survey Circular 1133- Reston, Virginia, 1995. Contaminants in the Mississippi 
River . Eds. Robert H. Meade) 
1.2 Movimiento de los nutrientes y metales en el suelo 
Las actividades antropogénicas realizadas en establecimientos agropecuarios 
ubicados dentro de cuencas hídricas pueden modificar el ciclo habitual de los nutrientes 
(Sasal et al., 2010) por medio de la introducción de animales domésticos y por la 
aplicación de fertilizantes nitrogenados y fosforados a pasturas y cultivos. El camino 
que un nutriente sigue a través de una toposecuencia durante un evento de erosión 
hídrica es específico de cada cuenca y depende de la fuente de dicho nutriente, de las 
propiedades y de la pendiente de la cuenca, de las precipitaciones, de las propiedades 
del suelo, de la afinidad del nutriente al suelo, de la actividad biológica y de la forma 
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Los nutrientes en mayor medida responsables en la eutrofización de cursos de 
agua son el nitrógeno (N), el carbono (C) (Cantón, 2011) y el fósforo (P). Sin embargo, 
se ha centrado la atención en controlar el aporte de P debido a que los otros dos 
nutrientes tienen la posibilidad de ser introducidos al sistema mediante fijación 
biológica por cianobacterias ya que el P es usualmente el nutriente limitante en el 
proceso de eutrofización (Shigaki, et al., 2006). 
El principal mecanismo por el cual el fósforo se pierde desde los suelos agrícolas 
es por erosión y la subsecuente escorrentía superficial (Kleinman et al., 2010). El 
transporte de P durante dichos procesos de escorrentía se da tanto en forma disuelta 
como particulada (Kleinman et al., 2011). La pérdida de P particulado desde los suelos 
es un proceso complejo, determinado tanto por la naturaleza de los eventos de 
precipitaciones, así como también por el suelo y los factores de manejo que afectan la 
erosión y la escorrentía. A medida que aumenta la intensidad de los procesos erosivos, 
incrementa la concentración de P particulado transportado. El P particulado comprende 
el P sorbido al suelo, P mineral y materia orgánica que fue erosionada por la escorrentía. 
Esta última fracción funciona como una fuente a largo plazo para la biota acuática. El 
fósforo presenta una alta afinidad por las partículas del suelo. En consecuencia, el 
fósforo exportado desde las superficies de las cuencas proviene en un muy bajo 
porcentaje de los aportes por fertilizantes fosforados (Kleinman et al., 2011). En 
cambio, el transporte de dicho nutriente esta usualmente asociado con las partículas del 
suelo y puede representar más del 77% del total de los aportes del nutriente hacia los 
cursos de agua (Shigaki et al., 2006). 
1.2.2. Nitrógeno 
El N es un macro-nutriente esencial para la producción agrícola, pero su uso 
excesivo es una de las principales causas de la contaminación de los cursos de agua. La 
introducción y difusión de fertilizantes inorgánicos que contienen N ha exacerbado el 
problema de la eutrofización. Las concentraciones de N en las aguas superficiales han 
incrementado de manera acorde con el incremento del uso de los fertilizantes 
nitrogenados. Esto se debe a que no todo el nitrógeno aplicado a los suelos es absorbido 
por los cultivos durante la estación de crecimiento, por lo que los excesos de N, tanto 
orgánicos como inorgánicos, son transportados por escorrentía superficial hacia los 
cursos de agua cercanos (Blanco y Lal, 2008; Sasal et al., 2012).  
El nitrógeno en forma de amonio (N-NH4
+ es prácticamente inmóvil en el suelo). 
Sin embargo, en la mayoría de los casos el N-NH4
+
 es convertido a N-NO3
-, que es 
altamente móvil en el suelo. En consecuencia, el N de nitrato no utilizado por el cultivo 
o incorporado a la materia orgánica del suelo puede lixiviarse desde el perfil del suelo 
hacia las aguas subterráneas desde donde potencialmente puede alcanzar cursos de agua 




1.2.3. Carbono Orgánico 
El carbono orgánico del suelo es un componente vital de los ecosistemas 
naturales. Cumple un rol fundamental en la regulación de la producción de alimentos y 
biomasa a través de su influencia positiva en la disponibilidad de nutrientes, retención 
de agua y biodiversidad. Por otro lado, reduce los riesgos de compactación de los 
suelos, la formación de costras y la erosión (Bationo et al., 2007; Jacinthe et al., 2004; 
Lal, 2004; Maïga-Yaleu et al., 2013). 
Los procesos de erosión hídrica, mediante el efecto combinado del impacto de 
las gotas de lluvia y la escorrentía superficial, afectan al carbono orgánico por medio del 
transporte y remoción de agregados de la superficie del suelo (Goebel et al., 2005; 
Chagas et al., 2011) y de la remoción preferencial del carbono orgánico como resultado 
de la destrucción de dichos agregados (Lal, 2003). 
La pérdida de carbono por eventos de lluvias con intensidades erosivas 
contribuye a incrementar el transporte de químicos que se encuentran sorbidos al mismo 
e impide que los niveles de carbono orgánico de los suelos bajo producción agrícola 
aumenten (Darder et al., 2012). En el sudeste de los Estados Unidos, la mayoría de las 
pérdidas de carbono durante eventos erosivos se dieron en la fase particulada (Schreiber 
y McGregor, 2002). En adición, la naturaleza del carbono exportado ligado al transporte 
de sedimentos indica, en la mencionada región, que dichos sedimentos sufren un 
enriquecimiento en carbono.  
En la República Argentina, Marelli et al. (2007) y Darder et al. (2012), 
determinaron  que, durante los procesos de erosión hídrica, el carbono orgánico se 
transporta mayoritariamente en la fracción particulada en asociación con el material 
coloidal, inorgánico y orgánico, donde se encuentra adsorbido. Además, reportó que los 
sedimentos presentaron tasas de enriquecimiento en carbono orgánico (CO Sedimentos / 
CO suelo original) de alrededor de 1,2.   
1.2.4. Metales 
Los metales se mueven fácilmente por el flujo preferencial a través de un suelo 
bien estructurado. Esto es debido a macroporos o fracturas en el suelo permitiendo que 
los coloides contaminados se muevan hacia abajo a través de un perfil (Matranga, 
2012). Algunos metales se pueden unir fuertemente a los coloides presentes en el suelo. 
Para estos metales, el movimiento de coloide a través de los macroporos se considera el 
método primario de circulación del metal en el perfil del suelo ya que los metales se 
sorben fuertemente a las partículas de arcilla de los agregados. Los elementos traza 
asociados con los coloides del suelo principalmente serán transportados desde el lugar 
de origen por los sedimentos durante las escorrentías (De Siervi et al., 2005; Maniquiz-




significativamente contaminado debería eliminar el riesgo de contaminación de metal 
por esta vía. 
La adsorción de los metales a los coloides de arcilla en diferentes magnitudes es 
función del tipo de arcilla presente en un suelo así como de las características de los 
iones (Singh et al., 2013). 
La contaminación difusa es una fuente muy importante de aporte de 
contaminantes a los cursos de agua. En un trabajo realizado en la cuenca alta del arroyo 
Morales por De Siervi et al. (2005) que tenía como principal objetivo evaluar las 
emisiones de metales durante procesos erosivos, así como el efecto de la aplicación de 
enmiendas orgánicas (lombricompuesto) y fertilizantes, sobre las cantidades de 
sedimentos derivados de la escorrentía, se encontró que las propiedades antidispersantes 
de la enmienda orgánica, unidas a sus excelentes cualidades estructurantes, serían las 
responsables del mejor comportamiento frente a la erosión laminar de un suelo 
hidromórfico ubicado en una planicie aluvial adyacente al arroyo respecto a otro 
ubicado en una posición de media loma. 
El camino que un nutriente o contaminante sigue a través de una toposecuencia 
durante un proceso de erosión hídrica es específico de cada cuenca y depende de 
diferentes factores como la fuente de dicho nutriente, la pendiente de la cuenca, las 
precipitaciones, las propiedades del suelo, la afinidad del nutriente y /o contaminante 
por las partículas del suelo, la actividad biológica y la forma química del nutriente y /o 
contaminante (Drewry et al., 2006; Nosetto et al., 2013; Maniquiz-Redilla y Kim, 
2014). 
La contaminación de suelos con metales ha cobrado gran importancia en lo 
referente a la acumulación de los mismos en el suelo (Li et al., 2012), la absorción por 
las plantas y la contaminación de las aguas, ya que la toxicidad y efecto de los metales 
sobre el medioambiente se encuentran fuertemente ligados con su movimiento en los 
perfiles, lo cual es debido a que el lento transporte a través de los materiales del suelo y 
subsuelo puede incrementar el contenido de metales pesados en el agua freática 
(Hariprasad y Dayananda, 2013).. 
Excepto para los suelos muy ácidos, los iones metálicos se encuentran 
predominantemente sorbidos o como compuestos insolubles. Debido a su baja 
solubilidad, su transporte siempre se consideró mínimo, o prácticamente inexistente 
(Han et al., 2001b; Guo et al., 2006a). 
La acumulación y persistencia de muchos metales provocan un importante 
problema ecológico (Aydinalp y Cresser, 2003; Ramachandran y Souza, 2013). El suelo 
es un elemento clave para controlar el destino de los mismos en el medio ambiente por 





Generalmente se asume que los iones metálicos son inmóviles en suelos bajo 
manejo agrícola; el efecto de factores que favorezcan su movilidad puede resultar en 
mayor captación por las plantas o el lavado hacia el agua freática. Estos factores 
incluyen: las propiedades de los metales en cuestión, la cantidad y tipo de sitios de 
adsorción, el pH, la concentración de los aniones complejantes (orgánicos e 
inorgánicos), y los cationes con que compiten en la solución del suelo (Rendina y Iorio, 
2012). Los metales pueden fijarse al suelo a través de los procesos de sorción. Los 
óxidos de Fe, Al y Mn, así como la materia orgánica pueden proveer sitios de sorción 
para los metales. La materia orgánica, tanto soluble como insoluble, forma complejos 
con los iones metálicos (Iorio et al., 2015). Estos complejos se forman por la unión de 
los metales con grupos funcionales carboxilos, fenólicos, alcohólicos, carbonilicos y 
metoxilícos de la materia orgánica. En particular, cuando dos o más grupos funcionales 
se unen a un ion metálico simple, el anillo resultante de cinco o seis miembros quelantes 
fija al metal muy fuertemente (Covelo et al., 2007b). Los metales están fuertemente 
fijados en los horizontes superficiales, acumulándose en muy poca cantidad en el suelo 
por debajo de la profundidad de su aplicación (Guo et al., 2006a).  
Todos los metales introducidos en el ambiente por las actividades humanas son 
eventualmente incorporados en los suelos o en sedimentos del fondo de los cauces de 
agua (Rendina y Iorio, 2012). Aunque permanecen almacenados en estos 
compartimentos del medio ambiente por periodos considerables, pueden removilizarse 
ante perturbaciones del sistema. 
Los tiempos de residencia prolongados de los metales en suelos y sedimentos, 
hacen que la polución metálica en estos medios sea un problema más serio que en el aire 
o en el agua, resultando su impacto ecológico significativo durante cientos de años 
(Sherene, 2010). 
Si bien muchos estudios realizados en suelos y sedimentos tienen en cuenta 
únicamente la concentración total de los metales, es reconocido actualmente que se 
requiere el conocimiento de las concentraciones asociadas a las distintas fracciones 
geoquímicas de un elemento para comprender su comportamiento ambiental. Por lo 
tanto, usar la concentración total como único criterio para evaluar los efectos 
potenciales de la contaminación de los suelos y sedimentos implica erróneamente que 
todas las fracciones geoquímicas de un determinado metal tienen igual impacto en el 
medio ambiente (Rendina y Iorio, 2012). El tipo de unión del metal a la fase sólida se 
relacionan con la intensidad de liberación a la fase líquida y, por ende, con la 
probabilidad de removilización y biodisponibilidad (Shaheen y Tsadilas, 2010). Aunque 
el rol de los metales como contaminantes ambientales es reconocido mundialmente, hay 
muy pocos estudios en la República Argentina que evalúen la contaminación tóxica 
producida por la presencia de altos niveles de metales en sedimentos acuáticos (Rendina 
y Iorio, 2012). 




Mn, Mo, Ni y Zn) mientras que otros son tóxicos a concentraciones bajas (Cd, Hg y 
Pb). Muchos de estos elementos se diferencian de los alcalinotérreos, entre otras 
características, en que pueden existir en varios estados de oxidación en el suelo. El Cr, 
el Fe, y el Mn están muy afectados por el potencial redox del suelo y se oxidan o 
reducen dependiendo de las condiciones del suelo. Esto tiene grandes implicaciones en 
la disponibilidad y toxicidad de muchos metales pesados (El Mufleh et al., 2010). 
La solubilidad y disponibilidad de los cationes metálicos (Cd 2+, Cr 3+, Fen+, 
Pb2+, Mn2+, Hg2+, Ni2+ y Zn2+, entre otros) disminuyen cuando el pH del suelo aumenta. 
Esto es debido al incremento de carga negativa en la carga variable de las superficies 
del suelo y a la mayor tendencia a que estos metales precipiten como fosfatos, 
carbonatos, o hidróxidos (Souza Fadigas et al., 2010; El Mufleh et al., 2010; Yyaka, 
2011; Soares et al., 2011, Barman et al., 2015). Por otra parte, la solubilidad y 
disponibilidad de los metales en forma aniónica pueden aumentar si el pH del suelo 
aumenta, debido a incrementos de la carga negativa superficial en las partículas del 
suelo que afectan negativamente a la adsorción.  
Cuando a un suelo se le incorporan elementos traza ya sea por medio de 
fertilizantes o vertidos (Mwegha y Kihampa, 2010), pueden seguir cuatro vías 
diferentes: 
1. Quedar retenidos, ya sea en la solución del suelo, o bien fijados por procesos 
de adsorción, complejación y precipitación 
2. Ser absorbidos por las plantas y así incorporarse a las cadenas tróficas 
3. Pasar a la atmósfera por volatilización  
4. Movilizarse y pasar a las aguas superficiales o subterráneas 
1.2.4.1 Edofogénesis y traslocación de metales en suelos.  
La edafogénesis (formación del suelo) es el proceso mediante el cual una fina 
capa superficial del suelo que se desarrolla sobre material rocoso meteorizado 
incrementa gradualmente su grosor y diferenciación en profundidad hasta formar un 
perfil de suelo. Este último comprende distintos horizontes de coloraciones y/o texturas, 
y estructuras diversas, y es la Unidad de Clasificación de Suelos. Las propiedades y 
composición del horizonte antrópico (Ap) son de importancia predominante ya que esta 
parte superior del perfil del suelo contiene la mayor concentración de raíces y es allí 
donde se desarrolla la mayor actividad biológica del suelo (Alloway, 2005). 
El horizonte Ap comprende a los horizontes orgánicos (O) y los horizontes 
organominerales (A), como también en algunos casos, la parte superior de los 
horizontes subsuperficiales E (eluvial) o B. Estos pueden haber sido mezclados durante 
el roturado a través de los años de agricultura o enmendados con abonos orgánicos y 




Dentro del perfil del suelo se pueden encontrar Ag, As, Cd, Cu, Hg, Pb, Sb y Zn 
concentrados en los horizontes superficiales como resultado del reciclaje a través de la 
vegetación, deposición atmosférica y adsorción por la materia orgánica edáfica. 
Los elementos que se encuentran concentrados en los horizontes inferiores del 
perfil incluyen Al, Fe, Ga, Mg, Ni, Sc, Ti, V y Zr, que tienden a estar asociados con 
acumulaciones de arcillas traslocadas e hidróxidos.  
Sin embargo, suelos contaminados recientemente tienen generalmente altos 
contenidos de metales contaminantes en el horizonte superficial debido a que los 
procesos edafogenéticos no estuvieron operando el tiempo suficiente para efectuar una 
redistribución dentro del perfil. 
Los principales procesos edafogenéticos  relacionados con el comportamiento de 
los metales pesados son aquellos que provocan la traslocación de los constituyentes del 
suelo, como los de lixiviación, eluviación, salinización, calcificación, podsolización y 
ferralitización, así como también la gleización, que es el desarrollo de condiciones 
reductoras resultado de anegamiento y acumulación de materia orgánica (Alloway, 
2005; Kabata-Pendías, 2011). 
La capacidad de intercambio catiónico y aniónico del suelo está asociada con el 
área superficial específica, que varía desde 25 hasta 800 m2.g-1 para diferentes arcillas, y 
para la materia orgánica del suelo desde 560 hasta 800 m2.g-1. La contribución de este 
último constituyente a la capacidad de intercambio catiónico es significativa en la 
mayoría de los suelos arables variando desde 20% a 90%, dependiendo del tipo de 
suelo. En determinados suelos se detecta una fuerte asociación de la materia orgánica 
disuelta con los metales pesados, situación que puede llegar a cambiar el impacto de la 
materia orgánica del suelo sobre el comportamiento de los metales (Al-Wabel et al., 
2002). Sin embargo, los hidróxidos de hierro y manganeso por su amplia distribución, 
principalmente debido a la capacidad que poseen de recubrir las partículas de suelo y a 
las variaciones que presentan con el potencial redox, juegan un papel muy importante en 
el comportamiento de los iones metálicos (Kabata-Pendías, 2011), sobretodo en suelos 
sometidos a variaciones en el estado de reducción, como es el caso de la Depresión del 
Salado en Argentina.  
En particular, el manganeso se describe como un importante catalizador en las 
reacciones redox, que gobierna el comportamiento de la mayoría de los metales en los 
suelos (Sparks, 2003; Suedel et al., 2006; Iorio, 2010). Concentraciones 
extremadamente altas de metales se encontraron en goetita y concreciones de 
manganeso. Todos los metales susceptibles a cambios en el estado de oxidación del 
suelo están también involucrados en procesos de disolución/precipitación y al ser 
oxidados o reducidos bajos condiciones redox variables, pueden variar su movilidad y/o 
disponibilidad. Los metales pueden ser divididos entre pools en los suelos, de acuerdo a 
formas conceptuales: intercambiable, adsorbido, unido a materia orgánica, segmento de 




puede incluir a los iones metálicos en la solución del suelo (Rendina y Iorio, 2012).  
Las variaciones en las propiedades químicas y físicas de los suelos causan una 
redistribución entre las distintas fracciones de los metales, lo que puede dar lugar a 
deficiencia o toxicidad de los mismos (Rendina y Iorio, 2012). Hay procedimientos de 
extracción química que son usados para determinar selectivamente los metales pesados 
en los pools anteriormente mencionados; no son métodos específicos, son sólo 
selectivos y se emplean para estudiar la distribución entre los componentes principales 
(El Mufleh et al., 2010). El propósito de estudiar las asociaciones de los iones metálicos 
a los distintos constituyentes del suelo consiste en determinar la distribución  de los 
mismos entre las fases líquida y sólida del sistema suelo y relacionar esas uniones con 
su biodisponibilidad (Andrade et al., 2003; Covelo et al., 2007a; Vega et al., 2006; 
Rendina y Iorio, 2012; Rozanski, 2013).  
El comportamiento de los iones metálicos en los ambientes acuáticos y terrestres 
depende no sólo de las concentraciones totales de los mismos en disolución o en la fase 
sólida, sino también de la distribución relativa de sus formas químicas y de sus 
propiedades en las distintas fases. Es así que la especiación o fraccionamiento de los 
iones metálicos resulta importante para determinar el comportamiento biológico y físico 
químico de los mismos. Esto influye en la biodisponibilidad de los nutrientes para las 
plantas y microrganismos del suelo, en la potencial toxicidad de los iones metálicos, en 
fenómenos de acumulación y migración de los metales en el sistema agua-suelo 
organismos, en procesos pedogenéticos, y en rutas de transferencia geoquímica y 
movilidad. 
Los metales en el suelo, son tanto de origen litogénico como antropogénico, pero 
su distribución y especiación se ven afectadas como consecuencia de diversos procesos 
edafogenéticos, entre los cuales la fijación por los minerales y la unión/complejación 
por la materia orgánica del suelo juegan un papel clave (Kabata-Pendías, 2011). En la 
Tabla 1.1 pueden observarse la influencia del origen de los metales sobre su 
comportamiento en los suelos. 
La mayoría de los iones metálicos asociados con la fase sólida no está 
disponible; menos del 10% se encuentra en formas solubles e intercambiables, sin 
embargo la redistribución entre formas debido a cambios en las propiedades de los 
suelos por causas naturales o antropogénicas, hacen que su estudio tenga una importante 
relevancia para los metales. Las variaciones en las propiedades químicas y físicas de los 
suelos causan una redistribución entre las distintas formas, lo que puede dar lugar a 







Tabla 1.1. Influencia del origen de los metales sobre su comportamiento en suelos. 
Origen Asociación Fase Forma Biodisponibilidad 
Litogénico Unido a minerales Sólida Residual Muy leve 
Edafogénico A, MOS y Ox Sólida 

















A: arcilla, MOS: materia orgánica del suelo, Ox: óxidos; SP: superficie de la partícula. 
(Fuente: Kabata-Pendías, 2004). 
La transferencia de los iones metálicos entre las distintas fases geoquímicas del 
suelo puede considerarse como el proceso principal que controla el comportamiento y 
biodisponibilidad de los mismos (Kabata-Pendías, 2011). 
Metales objeto de estudio 
1.- Plomo (Pb) 
  Diversos estudios sugieren que el plomo encontrado en la solución del suelo, 
medida de la fracción disponible para la biota, es un indicador más confiable que el 
plomo total para la amenaza ambiental (Shaheen et al., 2013).  
 El problema principal es cómo determinar una cantidad máxima de plomo en el 
suelo que limite el riesgo de daño ecológico a un nivel aceptable. El daño ecológico 
puede significar un efecto adverso sobre los organismos más sensibles del suelo o una 
reducción en los procesos del mismo, como los ciclos de la descomposición de la 
materia orgánica o nitrógeno, fósforo y azufre. También puede manifestarse como una 
acumulación de plomo en la cadena alimenticia resultando en efectos tóxicos de 
difusión amplia.  
 La erosión de los suelos por el viento o el agua provee otro camino importante por 
el cual los suelos contaminados con plomo pueden degradar el medio ambiente 
circundante. Cada uno de estos caminos tiene un potencial diferente para transportar al 
plomo hacia los receptores ecológicos. Este potencial depende de muchos factores que 
hacen que las relaciones entre el contaminante y el daño verdadero se vuelvan ambiguas 




 El Pb en suelos contaminados se asocia generalmente con fosfatos y carbonatos 
los cuales son en varios órdenes de magnitud menos solubles que los acetatos, nitratos, 
cloruros y óxidos (Singh et al., 2013). La biodisponibilidad es la llave para entender el 
comportamiento y destino del plomo en suelos. Entre los factores que influyen en la 
movilidad y biodisponibilidad del plomo se pueden mencionar, el pH, contenido de 
materia orgánica, contenido de arcilla y tipo de arcilla (Shaheen y Tsadilas, 2010). 
 El plomo entra a los suelos mediante los mecanismos de deposición atmosférica 
contenido en las partículas suspendidas y también por vertido accidental o deliberado de 
desechos contaminados con el metal en suelos, o por el aporte de agroquímicos que 
contienen plomo. La forma en que el metal se agrega al suelo afectará su solubilidad y 
movilidad inicial. Si el plomo disuelto es responsable de la toxicidad para las plantas y 
animales, el pH del medio ambiente edáfico debe jugar un papel crucial. 
   La disponibilidad relativa del Pb depende de distintas fracciones que se 
encuentran en el suelo y sigue el siguiente orden: cationes en la disolución del suelo > 
cationes intercambiables > unido a ligandos orgánicos disueltos > compuestos 
precipitados sobre partículas del suelo > unido a materia orgánica > unido dentro de 
partículas minerales (Covelo et al., 2007b). 
2.- Níquel (Ni) 
  Aunque este metal se considera un nutriente esencial para los vegetales, elevados 
niveles de Ni pueden ser tóxicos para cualquier organismo vivo, causando, entre otras 
enfermedades, cáncer de las vías respiratorias y garganta en humanos, como así también 
numerosos desórdenes en la piel (Baytak y Türker, 2005; Staunton, 2004). La sorción 
de Ni, como la mayoría de los metales, depende entre otros de la naturaleza de los 
constituyentes minerales y orgánicos (Kelepertzis et al., 2013), fuerza iónica, la 
composición de la solución del suelo, el pH edáfico, condiciones de la rizósfera, iones 
que compiten con él, actividad microbiana y una serie de procesos pedogenéticos 
(Staunton, 2004; Massoura et al., 2006; Rozanski, 2013).  
La química del Ni en el suelo es sencilla y se basa en el comportamiento del ion 
divalente (Ni+2). Cuando el ambiente del suelo es ácido y reductor, los sulfuros de Ni 
controlan la concentración de este elemento en la solución del suelo. Los iones Ni(OH)+ 
y Ni+2 son las formas mayoritarias en la solución del suelo a pH superior a 8; mientras 
que en suelos ácidos Ni+2, NiSO4 y NiHPO4 son las más importantes, aunque las 
proporciones relativas dependerán de los niveles de sulfato y fosfato. Diversos trabajos 
enfatizaron también (Alloway, 2005; Sherene, 2010; Kabata-Pendías, 2011) el papel de 
los bicarbonatos y carbonatos de níquel. Bajo condiciones oxidantes, en suelos ácidos, 
las especies químicas principales son: Ni+2, NiSO4, NiHCO3
+ y complejos orgánicos; y 
en suelos alcalinos: NiCO3, NiHCO3
+ y NiB(OH)4
+  (Kabata-Pendias y Mukherjee, 
2007; Kabata y Pendías, 2011). 




identificar las “fracciones” de metales en suelos, definidas operacionalmente. Alrededor 
del 40% del Ni puede estar asociado a la denominada fracción residual (soluble en HF y 
HClO4) y alrededor del 20% en la fracción de óxidos de hierro y manganeso, y el 
restante porcentaje se encuentra mayoritariamente en la fracción carbonato y en 
pequeña proporción en las fracciones intercambiable y orgánica (Kabata-Pendias y 
Mukherjee, 2007; Rozanski, 2013). 
El factor más importante que determina la distribución del Ni entre las fases 
sólida y la disolución del suelo es el pH, mientras que otros, como el contenido de 
arcillas y la cantidad de oxihidróxidos de hierro y manganeso tienen una importancia 
secundaria (ATSDR, 2005).  En general, la movilidad del Ni en suelos aumenta cuando 
disminuye el pH y la CIC.  
 La concentración de Ni en la mayor parte de los suelos es probablemente cercana 
a los 20 mg kg-1 de suelo, la cual depende principalmente de la naturaleza del material 
de partida (Kelepertzis et al., 2013) Los valores pueden variar de 31,4 a 44,5 mg/kg en 
suelos arcillosos hasta 4,5 a 12,1 mg Ni/kg de suelos en suelos arenosos. Dependiendo 
del origen del suelo y de los procesos pedogenéticos, la superficie o el subsuelo pueden 
estar relativamente enriquecidos, o poseer los mismos niveles de Ni (Sherene, 2010). En 
algunos suelos, al igual que el Fe y el Mg, puede acumularse en los horizontes iluviales 
como óxidos mixtos, mientras que en otros el Ni produce complejos con las sustancias 
húmicas en horizontes superficiales. En cuanto a los posibles orígenes antrópicos del 
elemento en el suelo, los fertilizantes fosforados contienen pequeñas cantidades de Ni, y 
no se podría esperar acumulación de este elemento en el suelo ni posibles efectos sobre 
la cadena trófica (Malavolta y Moraes, 2007; Fernández Cirelli et al, 2010; Iyaka, 
2011).  
3.- Zinc (Zn)  
  El Zinc es un micronutriente esencial para los humanos, los animales y las 
plantas superiores. Este metal es uno de los ocho elementos esenciales para el 
crecimiento normal y saludable y para la reproducción de plantas de cultivo; los otros 
elementos son: B, Cl, Cu, Fe, Mn, Mo y Ni. Las plantas superiores absorben Zn 
principalmente en forma de catión divalente (Zn 2+), el cual actúa tanto como 
componente metálico de enzimas o como cofactor funcional estructural o regulador de 
un gran número de enzimas, como aldolasas, isomerasas, transfosforilasas, anhidrasa 
carbónica, deshidrogenasa alcohólica, Cu-Zn superoxidasa dismutasa y ARN dismutasa 
(Alloway, 2008; Kabata-Pendías,2011). 
  El contenido de este elemento en los suelos depende en gran medida de la 
composición del material de partida (Tume et al., 2011). El contenido total en suelos se 
encuentra ubicado dentro de un intervalo que va desde 10 a 300 mg/kg con un promedio 
de 50 mg/kg (Alloway, 2008).  




cualquier parte del mundo donde existen producciones ganaderas en condiciones de 
estabulación, el estiércol  se utiliza generalmente como un fertilizante (principalmente 
N, P y K) y enmiendas del suelo, excepto en algunos países en desarrollo donde se seca 
y se quema para el combustible. Todos los abonos contienen zinc derivado de la dieta 
animal original (por ejemplo hierba, heno, cereales, etc.), pero cantidades adicionales de 
zinc pueden haber sido añadidas intencionalmente a las dietas del ganado (López-
Alonso, M., 2012). En las zonas con la producción ganadera intensiva, el zinc (junto 
con el cobre) a menudo se utiliza como suplemento en la dieta de los animales o como 
promotor del crecimiento. En Inglaterra y Gales, Nicholson et al., (2003), han estimado 
que se aplican 2.000 tn de zinc sobre tierra agrícola en forma de estiércol de animales 
cada año.  
 Algunos compuestos utilizados como fertilizantes pueden contener cantidades 
significativas de zinc (Mwegoha y Kihampa, 2010). El superfosfato es el fertilizante que 
contiene la más alta concentración de este elemento (<600 mg Zn kg-1), pero su uso está 
disminuyendo debido a su sustitución por la mayor pureza de compuestos tales como el 
fosfato monoamónico (MAP) y fosfato diamónico (DAP) (Alloway, 2008).  
 La sorción es un importante proceso que controla la concentración de Zn en 
suelos y sedimentos, y depende de varios factores, tales como pH, CIC, contenido de 
arcilla, materia orgánica y tipo del suelo/ sedimento.. Las arcillas muestran variaciones 
en su capacidad adsorbente debido a su diferente CIC, área superficial específica, y 
naturaleza estructural básica. Las arcillas de tipo 2:1, como montmorillonita e illita, 
presentan mayores capacidades de fijación de Zn que las 1:1, como caolinita. Por otra 
parte, Wang y Li (2011), trabajando con sedimentos superficiales del río Songhua en 
China, encontraron que la capacidad de sorción de las arcillas (Illita, Chlorita y 
Illita/Smectita) por el Cu y el Zn  era menor que la de los óxidos de Fe y materia 
orgánica. La no disponibilidad de Zn, en suelos calcáreos y alcalinos, es debida a la 
sorción por los carbonatos, a la precipitación del hidróxido de Zn o de los carbonatos, o 
a la formación del zincato de calcio insoluble (Alloway, 2008). En fraccionamientos de 
suelos se encuentra mayoritariamente unido a los óxidos de hierro amorfos y en menor 
medida a la materia orgánica (Shuman et al., 2001; Iorio et al., 2001; Iorio, 2010; 
Barkouch et al., 2015). La carga superficial en los oxihidróxidos depende en gran 
medida del pH y el aumento de la retención de Zn con el pH es, en parte, debido a la 
presencia de superficies de óxido en los suelos (Alloway, 2008; Kabata-Pendías, 2011).  
4.- Cromo (Cr) 
El Cr se presenta en el medio ambiente en los estados de oxidación (+3) y (+6), 
aunque el Cr(III) es el más estable. El contenido normal de Cr en suelos es muy bajo 
(trazas), pero se han encontrado valores de hasta 46000 mg kg-1 en suelos sobre 
serpentinas. Solamente una parte muy pequeña del Cr total es soluble (de un 0,006 a un 




Los procesos de adsorción y precipitación de Cr en suelos y sedimentos están 
controlados por una variedad de factores, tales como potencial redox, pH, minerales del 
suelo, iones competitivos, agentes complejantes y otros (Trajkovića et al.; 2014). Estos 
factores regulan la mayoría de los procesos de reparto del Cr entre las fases sólida y 
acuosa en suelos. Entre estos factores, los más importantes son la hidrólisis del Cr(III) y 
Cr(VI), las reacciones redox de Cr(III) y Cr(VI), la adsorción/desorción de ambos iones 
y la precipitación de Cr(VI). La adsorción aumenta al disminuir el pH, debido a la 
protonación de los grupos oxhidrilo (Choppala, 2010). La adsorción de Cr (VI) se 
favorece si las superficies sorbentes se cargan positivamente y presentan altos valores 
de pH ligeramente por debajo de la neutralidad. Esta reacción se puede describir como 
una reacción de complejación superficial entre el Cr(VI) y los sitios superficiales con 
oxhidrilo. Los óxidos de Fe presentan la afinidad más fuerte para Cr(VI) seguidos por 
Al2O3, caolinita y montmorillonita. Se ha encontrado que la adsorción de Cr(VI) es 
mayor en materiales de pH bajo, enriquecidos en caolinita y en óxidos cristalinos de Fe 
(Mandal et al., 2011). 
El Cr(III) es adsorbido por los minerales de la arcilla preferiblemente de 30 a 
300 veces más que el Cr(VI). También fue confirmada una alta afinidad del Cr por los 
óxidos de Fe a través de experimentos donde se añadió Cr(III) al suelo y se comprobó 
que una gran fracción del Cr añadido fue extraída junto con los óxidos de Fe (Luo et al., 
2011).). 
  Los fertilizantes fosfatados son muy ricos en Cr, según el National Research 
Council de Canadá (1976), el cual reportó un rango de 30 a 3000 mg/kg en los citados 
fertilizantes (Fernández Cirelli, 2010). 
5.- Cobre 
La distribución del Cu entre diversos componentes del suelo depende, sobre 
todo, de la presencia de materia orgánica y de óxidos de Mn y Fe. Este metal muestra 
una fuerte afinidad por la materia orgánica del suelo, por lo que la cantidad de Cu ligado 
a la materia orgánica es alta, comparada con la de otros metales, aunque las cantidades 
absolutas son bajas (McGrath et al., 1992). Cuando este ion metálico se introduce en un 
medio natural, o migra de un compartimento a otro del ecosistema, las condiciones 
ambientales pueden cambiar su especiación, y en consecuencia su biodisponibilidad. La 
transferencia de Cu está controlada por la materia orgánica del suelo (Xue et al., 2003). 
En el efecto de este componente sobre la movilidad del Cu es necesario considerar dos 
aspectos, por una parte fija eficazmente el Cu2+ en la matriz orgánica, pero también 
proporciona ligandos disueltos a la disolución del suelo que pueden formar complejos 
solubles con el Cu2+ y, por lo tanto, aumentar su solubilidad y movilidad (Varshal et al., 
2000; Donisa et al., 2003; Boruvka y Drabek, 2004; Iorio, 2010). 
A pesar de esta aparente contradicción, en la mayoría de los trabajos publicados 




de materia orgánica de la presencia de óxidos y de la capacidad de intercambio 
catiónico (Covelo et al., 2007c y d). Los más importantes sumideros de Cu en suelos 
son los óxidos de Fe y Mn y la materia orgánica, mientras que los minerales de la arcilla 
y los fosfatos tienen poca importancia en la sorción de este metal. La asimilabilidad del 
cobre se relaciona con el potencial químico de las respectivas especies en la solución del 
suelo. Dentro del suelo, el Cu aparece en mayor medida en el horizonte superficial, 
debido a que hay un mayor contenido de materia orgánica y a que los cationes 
metálicos, provenientes de la aplicación de fertilizantes, abonos o fungicidas que 
contengan Cu, y los procedentes de deposición atmosférica seca o húmeda, son 
fuertemente retenidos (Banas et al., 2010). El Cu en la solución del suelo se presenta, 
sobre todo, en forma complejada con los compuestos orgánicos solubles (Bargiela et al., 
2006; Bargiela y Iorio, 2011). La complejación con la materia orgánica (ácidos húmicos 
y fúlvicos) es un mecanismo eficaz de retención del Cu en suelos y sedimentos  
(Bargiela y Iorio, 2011). Comparado con otros metales, se ha demostrado que el Cu está 
muy ampliamente complejado con los materiales húmicos (Kabata-Pendias, 2001; 
Bradl, 2004; Barkouch, 2015). En trabajos realizados sobre sorción de metales por 
suelos de Galicia (España) se ha comprobado que la materia orgánica es el componente 
con mayor participación en la sorción de Cu, que los óxidos y la fracción arcilla 
contribuyen también significativamente a la misma y que el papel de esta fracción está 
directamente relacionado con la abundancia de vermiculita (Vega et al., 2007). La 
deficiencia de Cu puede presentarse en suelos con alto contenido de materia orgánica, 
altamente lixiviados o alcalinos (Reyzábal et al., 2000; Andrade et al., 2005; Micó et 
al., 2006a).  
La escorrentía agrícola, como fuente de contaminación de las aguas superficiales 
con Cu no fue estudiada suficientemente, aunque ha sido demostrada la contaminación 
de suelos agrícolas por este metal (Reyzábal et al., 2000; Andrade et al., 2005; Micó et 
al., 2006a;  Fernández Cirelli, 2010; Fernández Cirelli et al., 2010)).  
El Cu es frecuentemente añadido en forrajes para el ganado (López-Alonso, M., 
2012) debido a sus propiedades antimicrobianas ya que favorece el crecimiento, con lo 
cual una parte importante termina en los estiércoles (Xue et al., 2000). A largo plazo, 
una intensa aplicación de estiércol de ganado con una alta concentración de Cu, puede 
conducir a la acumulación de este elemento en los suelos y también podría dar lugar a 
concentraciones elevadas en las aguas de drenaje (Xue et al., 2000 y 2003  
1.3. Síntesis 
Las escorrentías superficiales provocadas por eventos de precipitación 
contribuyen al proceso de contaminación difusa de cursos de agua adyacentes a 
establecimientos agropecuarios a través de la exportación de nutrientes desde los suelos. 
Un conocimiento acabado de este proceso permitirá desarrollar medidas tendientes a 




El fraccionamiento de metales pesados permite analizar las fases a las cuales se 
encuentran asociados los elementos traza, y relacionar las mismas con la disponibilidad. 
El método de fraccionamiento secuencial elegido es el del BCR (Community Bureau of 
Refference) (Ure et al., 1992), por su practicidad y solidez en lo referente a los 
resultados. A pesar de que se han utilizado muchos métodos de fraccionamiento, el 
presente trabajo presentará aspectos originales en cuanto se trabajará con suelos poco 
relevados, pertenecientes a distintos órdenes taxonómicos ubicados en una toposeuencia 
a lo largo de una transecta transversal al curso del Arroyo Morales, arroyo tributario del 
río Matanza-Riachuelo. Además, no existen en la actualidad, muchas investigaciones 
que coordinen la utilización de simuladores de lluvia con el estudio de la dinámica de 
los metales en los suelos, y en las aguas y sedimentos producto de la escorrentía. Este 
análisis se realizará con el fin de: relacionar las concentraciones disueltas y particuladas 
de los metales, analizar en qué fracción del material particulado se transportan 
mayoritariamente los mismos, y determinar los probables efectos de redistribución en 
las distintas fracciones del suelo con posterioridad al evento de escorrentía. 
Por todo ello, se ha diseñado el trabajo de investigación que figura en esta 
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2.1 Justificación y objetivos 
La actividad humana posee una influencia directa sobre los suelos adyacentes a 
ríos y arroyos que recorren regiones rurales, zonas de recreación y zonas urbanas e 
industrializadas dado que los cuerpos de agua son los receptores de la escorrentía. 
Actualmente se realizan grandes esfuerzos en todo el planeta a fin de conocer los 
efectos de la contaminación sobre ríos (Rendina y Iorio, 2012; Iorio, et al., 2015), 
arroyos (Arreghini et al., 2008), suelos (García y Iorio, 2009, García et al., 2012, 
Mendoza et al., 2014), identificar indicadores y evaluar medidas de remediación o 
mitigación (Arreghini et al, 2006, Rizzo et al., 2012). 
El aumento demográfico implica un aumento de la producción de alimento 
logrado a través de la intensificación y tecnificación de las actividades agropecuarias. 
Estos procesos realizan una presión sobre el ambiente, particularmente, sobre los 
recursos agua y suelo. La agricultura para aumentar sus rendimientos, utiliza una mayor 
cantidad de fertilizantes y productos fitosanitarios.  
En Argentina, el proceso de intensificación agrícola, comenzó a partir de la 
década de los 90`. Con el paso del tiempo, si bien las dosis de fertilizantes fueron 
aumentando, (se septuplicó entre 1987 y 2007 según SAGPyA 2010), estas son bajas en 
comparación con las utilizadas en EEUU y Europa. Además, este proceso estuvo 
acompañado de la adopción generalizada de la siembra directa (SD) y una elevada 
dependencia de herbicidas de amplio espectro de control (Viglizzo et al., 2001). Por 
otro lado, el proceso de erosión constituye una fuente importante de metales hacia los 
cursos de agua (Darder et al., 2014). Los fertilizantes minerales contienen cantidades 
variables de metales, como Pb, Se, Cu, Zn, Ni, Cr, Mn, Mo y V, entre otros (Fernandez 
Cirelli, 2010). Otro aporte importante sería el uso de productos fitosanitários 
(herbicidas, insecticidas y fungicidas) de los cuales existe muy poca información, como 
el caso de algunos fungicidas que contienen Zn y Mn (ADEME, 2007). Así los metales 
se van acumulando paulatinamente en el suelo y si la capacidad receptora del suelo se 
satura, deja de funcionar como barrera frente a la contaminación, permitiendo su 
liberación y movilización (García et al., 2012). 
Una de las principales causas de la degradación de la calidad de los cuerpos de 
agua superficial son las cargas de sedimentos, nutrientes y contaminantes orgánicos e 
inorgánicos (Cantón et al., 2011), transportados por la escorrentía superficial 
provenientes de áreas agropecuarias. Aunque en muchos países se ha progresado en el 
control de la contaminación no puntual mediante la implementación de buenas prácticas 
de manejo, mucho resta por hacer al respecto en las zonas agropecuarias de la República 
Argentina (Darder et al., 2012). 
A nivel de cuencas agropecuarias, coexisten numerosos procesos de erosión 
hídrica antrópica que, según la forma en que se manifiestan en el terreno, se clasifican 
en: laminar, surcos, cárcavas y erosión en las márgenes de los cursos de agua (Foster, 
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1988; Nearing et al., 1990; Renard et al., 1994; Chagas et al., 2011; Ares et al., 2014) y 
se diferencian entre sí por la forma en que desprenden y transportan suelo.  
La sedimentación es el proceso por el cual las partículas desprendidas 
previamente del suelo de origen son arrastradas por el flujo de agua y se van 
depositando selectivamente en el terreno. Su depósito se ve influenciado por su peso, 
forma, tamaño, densidad, y las características del flujo, principalmente su velocidad y 
nivel de carga de partículas transportadas (Wischmeier y Smith, 1975; Nearing et al., 
1990, Darder et al., 2012). Este fenómeno constituye un regulador de las salidas de 
materiales que fueron previamente movilizados por los procesos erosivos a partir de las 
vertientes y los cauces del interior de la cuenca (Santanatoglia et al., 2006, Darder et al., 
2014, Chagas y Santanatoglia, 2015). La relación entre el material efectivamente 
exportado a través del agua y el que se desprendió originariamente en las vertientes se 
denomina relación de salida de sedimentos de la cuenca (sediment delivery ratio, SDR) 
(Walling, 1988; Ongley, 1997; De Siervi et al., 2005). Este valor varía entre 1 (uno) 
para cuencas pequeñas y 0 (cero) para cuencas de gran tamaño. 
Junto con el fenómeno de sedimentación, la erosión hídrica condiciona la 
magnitud (Walling, 1988) y la calidad (Ongley, 1997, Maniquiz-Redilla y Kim, 2014) 
de los materiales que una cuenca determinada es capaz de exportar en un cierto período 
En estas cuencas, este proceso estaría directamente relacionado con el clima, el tipo de 
suelo (que a su vez condiciona la abundancia, continuidad y estabilidad de macroporos 
y su erosionabilidad), el relieve, la hidrología y el uso de la tierra (Santanatoglia et al., 
2006, Chagas y Santanatoglia, 2015).  
La escorrentía agrícola, como fuente de contaminación de las aguas 
superficiales, no ha sido estudiada suficientemente, aunque ha sido demostrada la 
contaminación de suelos agrícolas por metales (Reyzábal et al., 2000; Andrade et al., 
2005; Micó et al., 2006) mediante la aplicación de fertilizantes fosfatados a los que se 
les atribuyen el incremento de los niveles de Cd y Zn en los suelos (Adriano, 2001; 
Zarcinas et al., 2004, Fernandez Cirelli, 2010, Darder et al., 2014). 
Es ampliamente reconocido que las aguas de escorrentía llevan cargas 
significativas de metales, hidrocarburos, pesticidas, bacterias y nutrientes que pueden 
ser nocivos para el ambiente y para la salud humana. Estos contaminantes se acumulan 
en parte en los sedimentos de las cuencas hidrográficas y pueden migrar hacia las aguas 
superficiales, aguas subterráneas o acumularse en las plantas produciendo, de este 
modo, su efecto nocivo. La caracterización de metales asociados a los sedimentos 
exportados por la escorrentía hacia los cuerpos de agua, tiene que ir más allá de una 
simple determinación del contenido total. La movilidad y la biodisponibilidad de los 
metales son el resultado de su reactividad en los sedimentos, es decir, dependerá de su 
asociación a los diferentes componentes del mismo. Para determinar ese grado de 
asociación la Agencia de Referencia de la Comunidad Europea (BCR) ha propuesto un 
procedimiento optimizado de cuatro pasos. De acuerdo con este procedimiento, la 
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primera fracción es la extraíble en ácidos (intercambiable + carbonato), la segunda es la 
reducible (óxidos de hierro y manganeso), la tercera  fracción u oxidable (materia 
orgánica/sulfuros) y la cuarta es la fracción residual (metales formando parte de 
estructuras cristalinas) (El Mufleh et al., 2010). 
Por otra parte, la utilización de simuladores de lluvia y microparcelas de 
escorrentía en el estudio de la dinámica de metales es novedosa, tanto en nuestro país 
como en el resto del mundo, donde existen grandes esfuerzos por conocer e interpretar 
la importancia del movimiento de contaminantes de origen rural, industrial o urbano 
hacia los cursos de agua. 
En la República Argentina prácticamente no se han encontrado estudios que 
hayan analizado el transporte de metales por las aguas de escorrentías1 en cuencas 
hídricas periurbanas. Dado que las partículas de sedimento se derivan principalmente 
del suelo a través de la escorrentía superficial, se plantea la hipótesis de que los metales 
del suelo superficial de la cuenca de captación pueden ser transportados a los cuerpos de 
agua y luego acumularse en los sedimentos superficiales de los cauces. Ambientes 
rurales cercanos a regiones urbanizadas (como la elegida en este estudio) proporcionan 
un lugar óptimo para estudiar el transporte de metal antropogénico y litogénico a través 
de patrones de distribución del metal entre los sedimentos transportados por las 
escorrentías y los suelos superficiales (Li et al., 2012). 
El conocimiento del comportamiento hídrico de la subcuenca del arroyo 
Morales, a la que pertenecen los suelos estudiados, permitirá realizar predicciones 
acerca de la dinámica de generación y exportación de metales de origen agropecuario, 
que se producirían en dicha subcuenca cuando ocurran en ella eventos de escorrentías 
inducidos por la lluvia natural. Por otra parte, contribuirá a relacionar la dinámica de los 
metales pesados en el suelo entre sus distintas fases geoquímicas y el efecto de la 
escorrentía, proyectando los efectos de futuros eventos de erosión hídrica.  
Teniendo en cuenta el efecto ambiental que producen los sedimentos exportados, 
los metales y nutrientes en los cursos de agua; se plantea el objetivo general de esta 
memoria y los siguientes objetivos específicos:  
                      
1: En este trabajo se utilizarán indistintamente los términos escorrentía o aguas de escorrentía. 
La escorrentía o aguas de escorrentía presentan  dos fases:  
- Fase sólida (sedimentos exportados o sedimentos transportados o sólidos en suspensión), en la cual se 
encuentra el metal particulado (MeP). 
- Fase líquida, en la cual las especies químicas se consideran disueltas (metal disuelto: MeD). 
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2.1.1 Objetivo General:  
Evaluar el aporte de sedimentos, metales y nutrientes al curso de agua, 
exportados por las escorrentías producidas por las lluvias, en una subcuenca bajo uso 
agropecuario, perteneciente a la cuenca del Río Matanza-Riachuelo. 
2.1.2 Objetivos Específicos 
a) Caracterizar morfológicamente el perfil de los suelos analizados. 
b) Determinar las propiedades físico-químicas de los horizontes 
superficiales de los suelos objeto de estudio. 
c) Determinar las concentraciones totales y en las distintas fases 
geoquímicas de Cr, Cd, Ni, Zn, Cu y Pb de los horizontes superficiales 
de los suelos objeto de estudio. 
d) Determinar las propiedades físico-químicas de los sedimentos exportados 
por escorrentías producidas mediante simulaciones de lluvia   
e) Determinar las concentraciones totales y las asociadas a las distintas 
fases geoquímicas de Cr, Cd, Ni, Zn, Cu y Pb de los sedimentos 
exportados por  escorrentías producidas mediante simulaciones de lluvia. 
f) Determinar las concentraciones totales de Cr, Cd, Ni, Zn, Cu y Pb en la 
fracción disuelta en las aguas de escorrentía producto de simulaciones de 
lluvia. 
g) Determinar las concentraciones de fósforo y nitrógeno exportadas por la 
escorrentía, ya sea en la fracción sólida (sedimentos) o en la fracción 
disuelta en las de las  escorrentías. 
h) Evaluar el efecto del tipo de suelo, orden taxonómico y posición en el 
paisaje sobre la cantidad de sedimentos exportados, y sobre los metales 
particulados y disueltos de las escorrentías  
i) Validar los resultados obtenidos en los capítulos anteriores mediante la 
realización de simulaciones de lluvia a campo, sobre suelos de distinto 
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3.1 Características de la zona en estudio 
Desde el punto de vista biogeográfico esta cuenca está inserta en la Región 
ecológica de la Pampa (Mapa 3.1), dentro de la Subregión Pampa Ondulada; ésta es una 
llanura extensa sólo interrumpida por los cursos de agua. Su relieve es suavemente 
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Mapa 3.1: Eco- Regiones de la República Argentina. 
Una baja, que llega hasta la cota de los 5 m y que margina al Río de la Plata; otra 
alta, que tiene elevaciones de hasta 35 m y, finalmente, una intermedia, que posee un 
límite bien definido con la terraza baja y uno más difuso con la alta. La pendiente media 
en el tramo superior y medio del curso es de 3,5 m km-1 y la media de toda la cuenca es 
de 0,35 m km-1. 
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La Cuenca del Río Matanza-Riachuelo ocupa una superficie de 2.240 km2 
distribuida en áreas correspondientes a la Capital Federal y 11 partidos (municipios) de 
la Provincia de Buenos Aires: Almirante Brown, Avellaneda, Cañuelas, E. Echeverría, 
La Matanza, Lanús, Las Heras, Lomas de Zamora, Marcos Paz, Merlo y San Vicente. 
La población de aproximadamente 2.720.000 habitantes, se halla muy concentrada en 
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El Río Matanza - Riachuelo nace en el límite de los partidos de Marcos Paz y 
Cañuelas por la confluencia de los arroyos Rodríguez y Castro. Recibe el aporte de un 
gran número de cursos de agua, arroyos a cielo abierto y desagües pluviales. La longitud 
de su curso es de 64 km, lo que representa un recorrido de 85 km desde la naciente de la 
cuenca hasta su desembocadura en el Río de la Plata (km 0). 
3.1.1 Clima 
El clima de la región está comprendido dentro de la categoría "Templado 
húmedo” según la clasificación de Koppen (1954), cuya temperatura media oscila 
alrededor de los 17ºC. En verano (diciembre a marzo) la temperatura media es de 23/24 
ºC y en invierno (junio a septiembre) es de 9 ºC (Tabla 3.1).  
Las temperaturas medias registradas en la Ciudad de Marcos Paz, ubicada en la 
cuenca del río Matanza-Riachuelo, coinciden con los valores medios de la región (Tabla 
3.2).  
La humedad relativa media anual de la región es de 75 %. En el mes de enero la 
humedad relativa varía entre 65 y 70 % y en julio es mayor del 85 %. La precipitación 
media anual se encuentra entre 800 y 1000 mm.  
La media del mes de enero es 80 mm y la del mes de julio 40,8 mm. Casi el 40 
% de las precipitaciones anuales se producen entre los meses de diciembre a marzo 
(verano). 
Los vientos son, en general, de velocidad media baja (15 a 20 km h-1), 
predominando ampliamente los del sector norte y nornordeste (viento norte) que son 
cálidos y húmedos. Le siguen en importancia los del sudeste (Sudestada) que son fríos 
y, finalmente, los del sudoeste (Pampero) que es seco y violento. Las heladas no son 
frecuentes a causa de la influencia moderadora del Río de la Plata, aumentando su 
intensidad desde las partes bajas de la cuenca hacia las más altas. 
El Balance hidrológico Climático de la Estación Meteorológica Marcos Paz 
indica mayores precipitaciones en los meses cálidos (octubre a marzo) con valores 
mensuales que oscilan entre 90,4 y 127,9 mm (Tabla 3.2). 
Con una capacidad de campo de 300 mm, se registra un bajo déficit hídrico en 
los meses de diciembre y enero (12,5 mm) y un exceso de mayor intensidad (221 mm) 
en la mayor parte del año (abril a noviembre) (Tabla 3.2 y Figura 3.1).  
Los valores mínimos de evapotranspiración por mes se registran en los meses de 
junio y julio (17 mm) y los máximos en enero (140 mm). Presenta niveles altos de 
humedad (Pp  excede la ETc) durante casi todo el año (desde febrero hasta noviembre) 
(Tabla 3.2). 
 
 Material y Metodología General 
 
 52 
Tabla 3.1: Cálculo de la ETo BLANEY-CRIDDLE. Estación Meteorológica 
Marcos Paz (Pcia. De Buenos Aires), según promedios históricos 1961-2014      
(Fuente: http://www.smn.gov.ar/serviciosclimaticos) 






JUN JUL AGO SEP OCT NOV DIC ANUAL 
% HD 0,32 0,30 0,28 0,25 0,24 0,22 0,23 0,24 0,27 0,29 0,31 0,32  
TºC 24,6 23,4 20,3 16,6 12,9 9,6 9,2 11,9 14,0 18,9 21,6 23,9  
ETo 6,20 5,67 4,87 4,02 3,31 2,82 2,82 3,33 3,90 4,88 5,63 6,19  
ETo* 192,1 158,9 151,0 120,6 102,6 84,5 87,5 103,3 116,9 151,3 169,0 191,8 1629,3 
ETo = P (0,46 T + 8,13) / ETo = Evapotranspiración de referencia (mm/día) / ETo = 
(mm/mes) / % HD = % horas diurnas anuales / TºC = Temperatura media. 
Tabla 3.2: Balance Hidrológico Climático de la Estación Meteorológica Marcos 




PAZ                                                
LAT. -34º LONG. -59º Capacidad de Campo = 300 mm 
MES ENE FEB MAR ABR MAY JUN JUL AGO SEP OCT NOV DIC Anual 
T 
(°C) 
24,6 23,4 20,3 16,6 12,9 9,6 9,2 11,9 14,0 18,9 21,6 23,9 16,9 
Pp 111,2 124,7 127,9 87,3 84,5 29,6 46,5 50,1 62,7 125,5 120,0 90,4 1060 
ETo 140,9 109,6 87,3 53,9 32,7 17,8 17,3 29,4 41,6 79,9 105,6 135,8 851,9 
ETc 140,9 109,6 87,3 53,9 32,7 17,8 17,3 29,4 41,6 79,9 105,6 135,8 851,9 
Pp-
ETc 
-29,7 15,1 40,6 33,4 51,8 11,8 29,2 20,7 21,1 45,6 14,4 -45,4  
ALM 137,4 152,4 193,0 200,0 200,0 200,0 200,0 200,0 200,0 200,0 200,0 159,4  
DEF 7,7 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 4,8 12,5 
EXC 0,0 0,0 0,0 26,4 51,8 11,8 29,2 20,7 21,1 45,6 14,4 0,0 221,0 
 
 
TºC = Temperatura media / Pp = Precipitación (mm) / ETo = Evapotranspiración de 
referencia / ETc =  Evapotranspiración Real  / Pp-ETc = Agua Remanente / ALM = 
almacenaje   / DEF = déficit (mm) / EXC = Exceso (mm). 
La Figura 3.2 muestra la variación del agua en el suelo, donde podemos observar 
que existe una época clara donde en los meses primavero-estivales se produce una 
descarga del perfil y dos meses donde se produce una recarga del nivel de almacenaje 
en los meses de Julio y marzo.  
Estos cálculos fueron realizados utilizando los promedios históricos de 
temperatura y precipitación en el período 1961-2014 de la Estación Meteorológica 
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ubicada en la localidad de Marcos Paz, Provincia de Buenos Aires, que es la mas 
cercana al punto de muestreo.  















Figura 3.1: Balance Hidrológico Climático                                                             
(BALUBA-Balance Hidrológico Climático con coeficientes de Cultivo-Cátedra 
de Climatología y Fenología Agrícolas-FAUBA). ETP=Evapotranspiración 
potencial / ETR = Evapotranspiración real / PP = Precipitación 
Según la clasificación climática de Thornthwaite (1948) el clima es húmedo con 
poca o ninguna deficiencia de agua, mesotérmico y concentración térmica estival media 
(B2rB`2b2) (Tabla 3.3).  
Tabla 3.3: Clasificación climática de Thornthwaite (1948). 
Índice de Aridez 1,47 
Índice de Humedad 25,95 
Índice Hídrico 25,07 
Evapotranspiración Anual (mm) 851,86  
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Figura 3.2: Variación del Agua en el Suelo                                                                
(Realizado mediante el Programa BALUBA-Balance Hidrológico Climático con 
coeficientes de Cultivo- Cátedra de Climatología y Fenología Agrícolas-FAUBA) 
Alm = Almacenaje de agua / Exc = exceso 
3.1.2 Hidrografía superficial y subterránea:  
La red hidrográfica superficial de la parte superior y media de la cuenca del río 
Matanza- Riachuelo se forma por el aporte de más de doscientos cursos que descargan 
sus aguas en él (Mapa 3.3). En la Tabla 3.4 se muestra la longitud de los cursos de agua 
más relevantes. Con el nombre de Riachuelo se denomina al tramo final del Río 
Matanza; este tramo ha sufrido una Rectificación de su curso, eliminando bañados y 
meandros en los últimos 5 km hasta su desembocadura en el Río de la Plata (esta obra 
data del año 1920 aproximadamente). La cuenca del río Matanza - Riachuelo 
actualmente se divide en tres áreas considerando aspectos geográficos, económicos, 
políticos, sociales y problemática de la región: La cuenca Alta (comprendida dentro de 
los Partidos de Las Heras, Marcos Paz y Cañuelas), la Cuenca Media (comprendida 
entre este último punto y el límite entre la Provincia de Buenos Aires y la Ciudad 
Autónoma de Buenos Aires) y la Cuenca Baja desde éste último punto hasta la 
desembocadura en las aguas del Río de la Plata (km 0) (Mapa 3.2). En el Mapa 3.3 
pueden observarse las Sub-cuencas Hidrográficas de la Cuenca Matanza Riachuelo. En 
las cuencas media y baja se encuentran unas de las áreas más densamente habitadas del 
país, que coinciden con una importante y compleja concentración industrial. 
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Tabla 3.4: Longitud de los principales arroyos 
afluentes de la Cuenca Matanza-Riachuelo 





Santa Catalina 17 
del Rey 17 
Chacón 16 




Mapa 3.3: Mapa de Sub - Cuencas de la Cuenca del Río Matanza-Riachuelo                                     
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En cuanto al recurso hídrico subterráneo, el acuífero “Puelche” presenta mayores 
posibilidades de explotación en la cuenca debido a los caudales que produce y la calidad 
de sus aguas. En la actualidad, y en casi toda la extensión de la cuenca, este acuífero 
está contaminado por exceso en su concentración de nitrato y nitrito y la presencia de 
bacterias coliformes. Está situado a una profundidad de entre 20 y 64 metros. En las 
zonas densamente pobladas se comprueba un descenso y hasta desaparición de la capa 
freática, fundamentalmente por la baja infiltración del terreno por impermeabilización y 
por la intensa explotación a que está sometido el acuífero Puelche. 
3.1.3 Geomorfología:  
Desde el punto de vista geomorfológico la cuenca se sitúa específicamente en el 
subdominio de la Pampa Ondulada, en una transición entre la Pampa Ondulada Alta y la 
Pampa Deprimida al sur.  
La Pampa Baja es una extensa planicie formada por un profundo estrato de 
sedimentos cuaternarios que, al depositarse, nivelan las irregularidades de la cuenca 
tectónica de edad terciaria. Posteriormente hubo un movimiento epirogénico positivo, 
reactivando antiguas fallas que produjeron un cambio de los niveles de declives que 
explica la falta de organización de algunos sectores de drenaje. 
En la cuenca se pueden definir tres morfologías distintas: 
- Planicie Baja (Terraza Baja) – Se puede dividir entre la planicie costera y la 
planicie interior, pero, sin solución de continuidad, se extiende desde las márgenes del 
Río Matanza-Riachuelo hasta la cota aproximada de 5 metros sobre el nivel del mar. 
Desde el punto de vista del estudio, la planicie baja es de gran importancia ya que ocupa 
un área totalmente urbanizada, especialmente el área costera, ya que la planicie baja 
interior corresponde a las márgenes del río Matanza, Arroyo Morales, Arroyo Cañuelas, 
Arroyo Aguirre y la zona de Ezeiza.  
- Escalón – Corresponde a desniveles significativos entre las áreas más elevadas 
y las más bajas, del orden de 20 m. El Escalón está constituido por amplios planos 
suavemente ondulados, con bajos declives. Los ríos y arroyos cuando cruzan el Escalón 
presentan cauces y terrazas laterales definidas. 
- Planicie Elevada (Terraza Alta) – Se desarrolla desde la cota de 20 m 
aproximadamente hasta la cota de 35 m. Está compuesta, básicamente, de una serie de 
colinas muy suaves, irregulares y separadas entre sí. En el área de transición con la 
Pampa Deprimida, aparecen los ambientes ecológicamente más complejos, con 
pequeños  pantanos, lagunas superficiales y cubetas. En esta sección de la cuenca se 
encuentran situados los suelos utilizados en este estudio. 
3.1.4  Suelos 
Los suelos de la zona de la terraza alta son originados a partir de sedimentos 
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finos (“loess”) y limos pampeanos con un drenaje predominantemente moderado y 
escorrentía superficial normal. En su mayor parte corresponden a los siguientes 
subgrupos: Argiudoll Típico; Natracualf Típico; Argialboll Argiacuico; Natracualf 
Molico; Argiudoles Acuico, y en general no ofrecen mayores problemas en relación con 
las actividades agrícolas  (INTA, 1997).  
Estos suelos de las terrazas altas son suelos maduros debido a una mayor 
antigüedad geológica de su material de origen y por el lugar que ocupan en la cuenca. 
Los suelos de la terraza baja son distintos de los anteriores ya que resultan, 
principalmente de la acumulación de los limos, arenas y arcillas pampeanas. Son suelos 
predominantemente hidromórficos, con evidentes procesos de gleización o con 
tendencias a la solidificación intensa, expuestos a condiciones de inestabilidad por 
acción de las inundaciones y de la acción erosiva del agua, acompañada por fenómenos 
de deposición y erosión de los horizontes.  
La información de base de suelos utilizada para el desarrollo del trabajo fue 
obtenida a través de las Cartas de Suelos de la República Argentina (Hoja General Las 
Heras  3560-18-3) (INTA, 1997) (Mapa 3.4 y 3.5). Además se realizaron transectas a 
campo para la identificación de límites cartográficos y la correlación de datos analíticos, 
mediante la extracción de muestras obtenidas de calicatas ubicadas en las distintas series 
descriptas a continuación y su posterior análisis de laboratorio. 
 
Mapa 3.4: Ubicación del sitio muestreado en la Carta de                                                   
Suelos 3560-18-3 (Fuente: INTA, 1997). 
UBICACIÓN DEL 
ESTABLECIMIENTO 




Mapa 3.5: Ampliación de la Carta de Suelos 3560-18-3 mostrando la ubicación de los 
sitios de muestreo en la transecta seleccionada.  (Nota: La fase Cañuelas 1 (Cñ1) 
corresponde a la denominación antigua de la fase Brandsen 13). (Fuente: INTA, 1997).  
Se trabajó con suelos de una topo secuencia perteneciente a la subcuenca del 
Arroyo Morales, afluente principal del Río Matanza, en el establecimiento agropecuario 
“Los Grillos”, (partido de Gral. Las Heras – Provincia de Buenos Aires – República 
Argentina), dentro de la cuenca del Río Matanza-Riachuelo (35º 06´ Latitud sur / 58º 
49´ Longitud oeste y 34º 38´ Latitud sur / 58º 21´ Longitud oeste), en la intersección de 
las Rutas Nº 200 y Nº 6 (Mapa 3.6).  
Dicho establecimiento posee una superficie de 170 ha y está dedicado a la cría y 
engorde de ganado bovino mediante un sistema semi-extensivo, donde se complementa 
el pastoreo rotativo con suplementación de forraje conservado y granos.  
Se buscaron pedones representativos de las áreas ubicadas a lo largo de una topo 
secuencia transversal al curso del arroyo Morales: Brandsen 6 (Br6-Argiudoll típico), 
San Vicente 7 (Sv 7- Argialboll típico), plano aluvial del Arroyo Morales (CoAoMo: 
Complejo Aº Morales - Natracualf típico) y Brandsen 13 (Br13-Ex Cañuelas 1- 
Argiudoll abrúptico).  
Se buscó que el uso de la tierra en todos los ambientes sea ganadero extensivo, 
tal como ocurre en la mayor parte de este sector de la cuenca del Río Matanza-
Riachuelo.  




Mapa 3.6. Esquema de la ubicación de la zona de muestreo. 
En todos los sitios se tomaron muestras de suelo compuestas, correspondientes a 
los 5 cm superiores del suelo para caracterizar sus propiedades físicas y químicas.  
Los mismos se caracterizaron morfológicamente (U.S.D.S.-N.R.C.S- Soil 
Taxonomy, 2004) y analíticamente (Page et al., 1982).  
3.1.4.1 Serie Brandsen (Br) 
Es un suelo grisáceo, profundo, con aptitud agrícola, en un paisaje de lomas o 
planos altos, en la Subregión Pampa Ondulada alta; moderadamente bien drenado; se ha 
desarrollado a partir de sedimentos loéssicos franco limosos; tiene horizonte argílico 
con cambio textural abrupto, no alcalino, no salino, con pendientes entre 0,5 y 1,5 %. 
Clasificación taxonómica: Argiudoll Abrúptico, Fina, illítica, térmica (Soil 
Survey - USDA, 2010).  
En la Tabla 3.5 se describe el perfil de la serie. 
Tabla 3.5: Descripción del perfil de la Serie Brandsen (Br) 






0-13 cm; gris muy oscuro (10YR 3/1) en húmedo; gris (10YR 
5/1) en seco; franco limoso; granular; ligeramente duro; friable; 





13-18 cm; gris muy oscuro (10YR 3/1) en húmedo; gris (10YR 
5/1) en seco; franco limosa; bloques subangulares medios débiles 
que rompe a granular; ligeramente duro; friable; ligeramente 




18-32 cm; pardo oscuro (10YR 3/3) en húmedo; pardo grisáceo 
(10YR 5/2) en seco; franco limosa; bloques subangulares medios 
débiles; ligeramente duro; friable; no plástico; no adhesivo; 
concreciones de hierro-manganeso; moteados abundantes, finos y 




32-50 cm; pardo a pardo oscuro (7,5YR 4/2) en húmedo; pardo 
(10YR4/2) en seco; arcillo limosa; prismas gruesos fuertes que 
rompen a bloques subangulares medios fuertes; muy duro; firme; 
plástico; adhesivo; escasas concreciones de hierro manganeso; 




50-86 cm; pardo (7,5YR 4/4) en húmedo; pardo claro (7,5YR 
6/4) en seco; arcillo limosa; prismas gruesos a medios moderados 
que rompen a bloques subangulares finos y débiles; duro; firme; 
plástico y adhesivo; concreciones de hierro-manganeso 
abundantes; moteados abundantes; límite inferior gradual, suave.  
 
BCc 
86-135 cm; pardo claro (7,5YR 4/4) en húmedo; pardo (7,5YR 
6/4) en seco; franco limosa; bloques subangulares medios 
débiles; ligeramente duro; friable; ligeramente plástico y 
ligeramente adhesivo; concreciones de hierro-manganeso 
abundantes; moteados abundantes gruesos y precisos; límite 
inferior claro y suave.  
C 
135 a + cm; pardo (7,5YR 5/4) en húmedo; rosado (7,5YR7/4) en 
seco; franco limosa; bloques subangulares débiles; moteados 
comunes finos y precisos. 
3.1.4.2 Serie San Vicente (Sv) 
Es un suelo profundo, de aptitud ganadera que se encuentra en un relieve de 
planos chatos, pobremente drenados, con rasgos de hidromorfismo, en posición de 
loma, en la Subregión Pampa Ondulada baja, formado sobre sedimentos loéssicos, no 
alcalino, no salino, con pendientes de 0 a 1 %.  
Clasificación taxonómica: Argialboll Típico, Fina, illítica, térmica (Soil Survey - 
USDA, 2010). Observaciones: Fuerte desarrollo del horizonte E, pasa a un Bt con 
cambio textural abrupto (25,2 %) de incremento de arcilla. Variabilidad de las 
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características: El epipedón mólico promedia los 32 cm de espesor; el Solum es muy 
profundo, de más de 180 cm; el horizonte E  presenta mucho hidromorfismo. 
Drenaje y permeabilidad: Pobremente drenado, escurrimiento lento, permeabilidad 
lenta. Limitaciones de uso: Drenaje y el Bt fuertemente textural 
Capacidad de uso: IV ws Índice de productividad según la región climática: 45 (A) 
Rasgos diagnósticos: Epipedón mólico, régimen de humedad ácuico, horizonte 
álbico y argílico, con evidentes signos de hidromorfismo. En la Tabla 3.6 se describe el 
perfil de la serie. 




0-15 cm; pardo grisáceo muy oscuro (10YR 3/2) en húmedo; 
gris (10YR 5/1) en seco; franco limosa; bloques subangulares 
medios gruesos y medios débiles; ligeramente duro; friable; 
raíces abundantes; límite inferior claro y suave. 
A 
15-32 cm; gris muy oscuro (10YR 3/1) en húmedo; gris oscuro 
(10YR 5/1) en seco; franco limosa; bloques subangulares 
gruesos y medios débiles; ligeramente duro; friable; raíces 
abundantes; límite inferior claro y ondulado. 
E 
32-50 cm; grisáceo oscuro (10YR 4/2) en húmedo; gris claro 
(10YR 7/2) en seco; franco limosa; masiva; blando; friable; 
concreciones de hierro-manganeso escasas; moteados comunes; 
límite inferior claro y ondulado. 
2Bt1 
50-85cm; pardo a pardo oscuro (7,5YR 4/2) en húmedo; pardo 
claro (7,5YR 5/2) en seco; arcillo limosa; prismas regulares 
compuestos, gruesos, fuertes, muy duro en seco; firme; 
concreciones de hierro-manganeso escasas; moteados comunes 
gruesos y sobresalientes; raíces comunes; grietas abundantes; 
límite gradual y ondulado. 
2Bt2 
85–135 cm; pardo (7,5YR 5/4) en húmedo; pardo claro (7,5YR 
6/4) en seco; franco arcillo limosa; prismas irregulares medios 
que rompe a bloques angulares irregulares; duro; firme; 
concreciones de hierro-manganeso comunes; moteados 
comunes medios y precisos; límite inferior gradual y ondulado. 
3BCt 
135-180 cm; pardo fuerte (7,5YR 5/6) en húmedo; arcillo 
limosa; bloques subangulares medios moderados; friable; 
concreciones de hierro-manganeso comunes; moteados 
comunes medios y precisos; límite inferior gradual, suave. 
3C 
180–215 cm; pardo fuerte (7,5YR 5/6) en húmedo; franco 
arcillo limosa; bloques subangulares medios moderados; 
friable; concreciones de hierro-manganeso escasas. 
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3.1.4.3 Complejo Arroyo Morales (CoAoMo) 
Es un suelo poco profundo ubicado en el Plano aluvial y en las vías de 
escurrimiento del Arroyo Morales, muy pobremente drenado, con rasgos de 
hidromorfismo, en la posición de bajo, en la Subregión Pampa Ondulada baja, formado 
sobre sedimentos loéssicos, alcalino, no salino, con pendientes de 0 a 1 %. Complejo no 
diferenciado. 
Clasificación taxonómica: Natracualf típico, Fina, illítica, térmica (Soil Survey - USDA, 
2010).  
Observaciones: Presencia de un Bt sódico abrupto de incremento de arcilla, con 
presencia de concreciones de CaCO3.  Posee un Fragipan a 30 cm de profundidad 
cementado por silicatos amorfos y hierro, muy duro en seco, friable en húmedo.   
Uso y vegetación: Pastizal natural, Agropiro (Elytrigia elongata)/ Capacidad de 
uso: VII ws 
Limitaciones de uso: Anegamiento permanente. 
En la Tabla 3.7 se describe el perfil de la serie Complejo Arroyo Morales. 




0-20 cm; pardo grisáceo oscuro (10Y 3/1) en húmedo; gris 
(10YR 5/1) en seco; franco arcillo limosa; bloques 
subangulares medios gruesos; ligeramente duro; friable; raíces 
abundantes; límite inferior claro y suave. 
 
Btna 
20-30 cm; gris (10YR 3/1) en húmedo; gris claro (10YR 6/1) 
en seco; franco arcillosa; columnas  medios fuertes; 
ligeramente duro; friable; raíces poco abundantes; límite 
inferior claro y ondulado. Presencia de concreciones de 
carbonato de calcio, moteados comunes. 
 
Ckm 
+30 cm; Pardo grisáceo (10YR 6/6) en húmedo; Pardo gris 
claro (10YR 8/6) en seco; horizonte cementado con carácter de 
Duripan; extremadamente duro en seco; friable en húmedo; 
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Brandsen 6 III ws 
Tendidos amplios con 
sectores muy 
suavemente ondulados 
que incluyen cubetas 
Asociación 
Brandsen: 50% (Loma) 
Tatay: 30% (Cubeta)   
San Vicente: 20% 
(Tendido) 
San Vicente 7 IV ws 
Planicies muy 
suavemente onduladas 
con escasas cubetas 
Complejo 
San Vicente: 50% 
(Tendido Alto)            
Tatay: 30% (Cubeta) 








alcalino del arroyo 
Morales: 100% (plano 
bajo) 
Brandsen 13 IV ws 
Planicies extendidas 





60% (Tendido alto)      
Las Heras: 40% 
(Tendido bajo) 
Tabla 3.9: Descripción morfológica (Horizonte superficial) 
Br6             
(Serie 
Brandsen 6) 
Gris muy oscuro (10YR 3/1) en húmedo; gris (10YR 5/1) en seco; franco 
limoso; granular; ligeramente duro; friable; ligeramente plástico; 
ligeramente adhesivo; límite inferior abrupto suave. 
Sv7             
(Serie San 
Vicente 7) 
Pardo grisáceo muy oscuro (10YR 3/2) en húmedo; gris (10YR 5/1) en 
seco; franco limosa; bloques subangulares medios gruesos y medios 





Gris pardusco (5 YR 5/1) en seco y negro pardusco (5 YR 3/1) en húmedo; 
textura franca; estructura migajosa, fina, fuerte; consistencia dura en seco, 
friable en húmedo, ligeramente plástica y ligeramente adhesiva en mojado; 
concreciones finas de hierro; moteados comunes, finos, de hierro; sódico 
raíces y raicillas escasas; límite claro y abrupto. 
Br13           
(Serie 
Brandsen 13) 
Gris muy oscuro (10YR 3/1) en húmedo; gris (10YR 5/1) en seco; franco 
limoso; granular; ligeramente duro; friable; ligeramente plástico; 
ligeramente adhesivo; límite inferior abrupto suave. 
Los distintos suelos muestran diferentes capacidades de uso, y paisaje 
suavemente ondulados que incluyen cubetas (Serie Brandsen 6 y San Vicente 7) y sin 
cubetas (Brandsen 13), y el Complejo Arroyo Morales ubicado en el plano aluvial del 
arroyo (Tabla 3.8). Los horizontes superficiales de las series Brandsen 6, San Vicente 7 
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y Brandsen 13 son de textura  franco limosa, mientras que el horizonte superficial del 
Complejo Arroyo Morales es de textura franca y se observan concreciones finas de 
hierro y moteados (Tabla 3.9).  
3.2 Simuladores de lluvias utilizados en estudios de escorrentía 
La erodabilidad del suelo no puede ser estimada simplemente sobre la base de 
variables mensurables o empíricas. Debe ser determinada experimentalmente para cada 
serie de suelo individual midiendo pérdidas de suelo elaboradas en parcelas (Sharpley, 
1995). 
Para evitar el consumo excesivo de tiempo en costosas mediciones en parcelas a 
campo, se ha tratado de predecir las tasas de erodabilidad del suelo a partir de los 
resultados obtenidos en simples test en laboratorio y parcelas a campo. Estos test son 
análisis tanto físicos, como químicos y mineralógicos, los cuales permiten determinar 
aspectos de las reacciones físicas del material edáfico superficial, para evaluar tasas de 
infiltración, escorrentía y pérdida de suelo usando para ello infiltrómetros y simuladores 
de lluvia (Gottfriedt et al., 2004). En particular, la estimación de pérdidas de suelo bajo 
condiciones de lluvia simulada, es uno de los métodos más prometedores para obtener 
tasas cuantitativas de erodabilidad en diferentes suelos. Teóricamente, este método tiene 
la ventaja de que las escorrentías y pérdidas de suelo observadas reflejan el efecto 
integrado de todos los procesos que ocurren durante la erosión laminar, por. ej.: 
salpicado, destrucción de agregados, encostramiento y sellado, infiltración y escorrentía, 
movimiento de partículas y transporte de sedimentos. 
La mayoría de los simuladores de lluvia actualmente en uso ofrecen la 
posibilidad de variar y regular la duración, intensidad, distribución del tamaño de gota y 
energía cinética producida. Para la conservación del suelo deben considerarse dos 
aspectos importantes: la erodabilidad del suelo y el efecto de diferentes prácticas de 
manejo sobre la erodabilidad. El desarrollo de simuladores e infiltrómetros de lluvia con 
el objeto de estudiar el proceso de erosión hídrica, infiltración y escurrimiento comenzó 
en la década del '30 (Kamphorst y Bergsma, 1986). 
Para tal fin se emplearon básicamente dos tipos de dispositivos: aquellos que 
producían gotas con una determinada velocidad de salida (tipo pico aspersor) y otros 
cuya velocidad de salida era nula (tipo formador de gotas). La diferencia entre ambos 
sistemas consiste en que el primero opera con agua presurizada a través de una bomba 
hidráulica mientras que el segundo trabaja con presión hidrostática de una columna de 
agua por encima del emisor. 
A continuación se citan algunos ejemplos de equipos desarrollados hasta el 
presente con el objeto de comparar el simulador de lluvias utilizado en el presente 
trabajo de investigación con otros de diferentes características y establecer las ventajas 
que presenta en lo referente al tamaño, costo, etc. 
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3.2.1 Equipos utilizados en parcelas de escurrimiento de gran tamaño 
Los equipos destinados a cubrir parcelas de gran tamaño como las del Servicio 
de Conservación de Suelos (USDA) u otras que exceden largamente un metro cuadrado 
de superficie (principalmente para investigaciones en erosión hídrica) fueron dotados de 
picos aspersores (Meyer y Mc Cune, 1958; Swanson, 1965). Su uso se extendió además 
a simuladores para pequeñas parcelas (Meyer y Harmon, 1979; Marelli et al., 1986; 
Louwy y Reinders, 1988). 
3.2.2 Equipos utilizados en pequeñas parcelas de escurrimiento 
Bertrand y Parr (1960) desarrollaron un equipo para el estudio del proceso de 
infiltración que fue utilizado durante varios años en los suelos de la región centro-norte 
de USA (USDA, 1979). Meyer y Harmon (1979) diseñaron un simulador de lluvias 
portátil para realizar investigación básica respecto del proceso de erosión entre surco o 
laminar (interrill erosión). 
Otro tipo de simuladores de lluvia lo constituyen los formadores de gotas. Los 
mismos se destacan por su sencillez en el funcionamiento, ya que no requieren 
dispositivos mecánicos que presuricen el agua de goteo.  
Como desventaja para utilizarlos en investigación sobre erosión hídrica se destaca 
que al carecer de velocidad inicial, las gotas deben caer desde una altura importante 
para adquirir energía cinética. Ello hace que las mismas sean afectadas por el viento. 
Por otro lado el empleo frecuente de gotas de gran tamaño y un solo diámetro no refleja 
lo que acontece en las precipitaciones naturales de gran intensidad.  
Respecto de los equipos dotados con formadores de gotas, la bibliografía 
consultada indica que su uso ha sido más frecuente en parcelas de pequeña superficie y 
en laboratorio (Bubenzer, 1979). Todas estas ventajas por lo tanto, justifican la 
utilización de este tipo de simuladores para la realización de este trabajo. El simulador 
de lluvias utilizado por De Siervi (2005) fue armado en el INTA Marcos Juárez, 
Provincia de Córdoba (Argentina), con modificaciones y adaptaciones que no alteraron 
el diseño original respecto de la intensidad de lluvia o la energía aplicada, pues se 
utilizó el mismo pico aspersor. Se realizaron trabajos de calibración y se llevaron a cabo 
ensayos para determinar el área óptima de aplicación en relación con el sector de 
bordura. 
3.3 Ensayo de simulación de lluvia  
3.3.1 Simulador de lluvia 
Los ensayos se llevaron a cabo empleando un simulador de lluvia de tipo 
“formador de gotas” conteniendo 49 goteros dispuestos en una grilla cuadrada de 25 cm 
de lado y 2 cm de separación entre goteros, que aplica agua destilada desde una altura 
de 150 cm a intensidades variables (Kamphorst, 1987; Irurtia y Mon, 1994) (Foto  3.1). 
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Para ello, se adoptó la metodología de Sharpley (1985, 1995), empleada por De Siervi 
(2005) y Chagas (2011). 
 
 
Foto 3.1: Simulador de lluvias utilizado en este trabajo de investigación                 
(Irurtia y Mon, 1994) 
Material y Metodología General 
 
 67 
3.3.2  Muestreo y caracterización de suelos: 
Se buscaron epipedones representativos de las áreas ubicadas a lo largo de una 
topo secuencia transversal al curso del arroyo Morales: plano aluvial del Arroyo 
Morales (CoAoMo: Complejo Aº Morales - Natracualf típico) (Fotos 3.2 y 3.3), 
Brandsen 6 (Br6-Argiudoll típico) (Fotos 3.4 y 3.5), Brandsen 13 (Br13-Ex Cañuelas 1- 
Argiudoll abrúptico) (Fotos 3.6 y 3.7) y San Vicente 7 (Sv 7- Argialboll típico) (Foto 
3.8). (MAPA 3.4, 3.5 y 3.6). Se buscó que el uso del suelo en todos los ambientes sea 
ganadero extensivo, tal como ocurre en la mayor parte de este sector de la cuenca del 
Río Matanza-Riachuelo.  
En todos los sitios se tomaron muestras de suelo compuestas, correspondientes a 
los 5 cm superiores del suelo para caracterizar algunas de sus propiedades físicas y 
químicas. Los mismos se caracterizaron morfológicamente (Soil Survey - USDA, 2010) 
y analíticamente (Page et al., 1982). En la Tabla 3.10 pueden observarse los resultados 
de los análisis realizados a las muestras obtenidas de los horizontes superficiales de los 
cuatro suelos estudiados. 
Los suelos Br6, Sv7 y Br13 presentan una textura franco-limosa, con alto 
porcentaje de materia orgánica, y pH ligeramente ácido. Los niveles de fósforo oscilan 
en promedio entre 5,8 y 8,6 mg kg-1, y de nitrógeno Kjeldahl entre 0,26 y 0,31 (Tabla 
3.10).  
Tabla 3. 10: Caracterización de los suelos bajo estudio 
Variable Br6 Sv7 CoAoMo Br13 
Arena (%) 25,00   (± 1,44) 25,00   (± 1,44) 32,50    (± 2,5) 22,50   (± 1,44) 
Limo (%) 53,75 (± 0,72) 52,50   (± 1,44) 43,75 (± 1,25) 56,25 (± 0,72) 
Arcilla (%) 21,25 (± 1,25) 22,50   (± 1,44) 23,75 (± 1,25) 21,25 (± 1,25) 
Materia Orgánica (%) 5,03   (± 0,11) 5,62   (± 0,33) 3,13   (± 0,06) 5,66   (± 0,26) 
CE (dS m-1) 0,06   (± 0,01) 0,11   (± 0,02) 0,57   (± 0,05) 0,08   (± 0,01) 
pH (H2O, 1 : 2,5) 6,68   (± 0,33) 6,86   (± 0,18) 8,82   (± 0,05) 6,41   (± 0,05) 
Ca (cmolc kg-1) 7,7       (± 0,4) 18,4     (± 3,0) 16,73   (± 0,9) 14,17   (± 2,1) 
Mg (cmolc kg-1) 1,53     (± 0,1) 3,53     (± 0,5) 3,3      (± 0,3) 2,13    (± 0,2) 
Na (cmolc kg-1) 0,2     (± 0,02) 1,07     (± 0,2) 3,37     (± 0,3) 0,2    (± 0,01) 
K (cmolc kg-1) 1,13    (± 0,1) 1,73     (± 0,2) 1,80     (± 0,1) 1,83    (± 0,2) 
P Bray (ppm) 6,56     (± 0,6) 5,80   (± 0,28) 21,46 (± 0,28) 8,60   (± 0,31) 
N Kjeldahl (%) 0,260 (± 0,007) 0,290 (± 0,013) 0,19   (± 0,01) 0,31   (± 0,01) 
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Los suelos del CoAoMo se diferencian de los anteriores ya que presentan textura 
franca, menor contenido de materia orgánica, mayor conductividad eléctrica y un pH 
alcalino. 
En todos los suelos el Ca fue el catión predominante de las bases de cambio, 
aunque en el suelo del CoAoMo aumenta la proporción del catión Na en el complejo de 
intercambio.  
También en el caso del P Bray (Fósforo extractable), el horizonte superficial del 
plano aluvial (CoAoMo) posee mayor concentración que en el resto de los suelos. 
En consonancia con el menor contenido de materia orgánica, este suelo posee 
menor porcentaje de Nitrógeno Kjeldahl. 
En el siguiente Capítulo se analizan los parámetros medidos en los suelos 
presentados en la Tabla 3.10, en comparación con las determinaciones realizadas en los 
sedimentos producto de la escorrentía, los suelos post simulación y la fracción disuelta 
de los efluentes emitidos en cada simulación realizada. 
 A continuación se expone una serie de fotografías (previamente citadas en el 
texto), que muestran a los distintos sitios de muestreo para ilustrar sus características 
principales. 
 
Foto 3.2: Visión de la orilla del Aº Morales. Nótese el                                     
escurrimiento superficial hacia el arroyo. 




Foto 3.3: Detalle del Arroyo Morales y del Plano aluvial. 
 
Foto 3.4: EEA Los Grillos. Posición de loma donde domina la fase Brandsen 6. 




Foto 3.5: EEA Los Grillos. Posición de loma donde domina la fase Brandsen 6. 
 
Foto 3.6: EA Los Grillos. Posición de media loma donde domina la fase Brandsen 13. 




Foto 3.7: EA Los Grillos. Posición de media loma donde domina la fase Brandsen 13. 
 
Foto 3.8: EA Los Grillos. Posición de media loma donde domina la                                       
fase San Vicente 7. 
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3.3.3 Confección de parcelas 
Tras la toma de muestras compuestas de cada sitio, éstas se secaron al aire, 
procesando las mismas por molienda y tamizado utilizando una malla de 2 mm. Todas 
las parcelas fueron llevadas a una densidad aparente de 1,35 g/cm3, utilizando un taco 
de madera y un martillo. La razón de alcanzar esta densidad reside en la metodología 
propuesta por Sharpley (1985), donde estima la densidad total de un suelo en 
aproximadamente 2,65 g/cm3 y supone una porosidad promedio del 50 %. Finalmente 
se saturaron durante una semana con agua destilada para favorecer la reacción del suelo 
(Foto 3.9).  
3.3.4 Análisis de los datos 
3.3.4.1 Análisis estadístico de los resultados 
Los resultados de los análisis son presentados como la media de las 
determinaciones Se utilizó estadística descriptiva (media y desvío estándar) para 
cuantificar las variables estudiadas. Tanto las cantidades de sedimentos generados por 
los tratamientos, así como las características físico-químicas de los sedimentos 
exportados,  los suelos originales y los suelos remanentes luego de las simulaciones se 
evaluaron mediante un Análisis  de Varianza  (ANOVA) ; las comparaciones de las 
medias de los tratamientos se realizaron mediante el Test de Tukey (Snedecor y 
Cochran, 1980). Antes de realizar el ANOVA, se aplicó el test de normalidad de 
Kolmogorov-Smirnov y el test de homogeneidad de varianza de Bartlett. A posteriori, 
las medias fueron comparadas usando el test de Tukey (α=0,05). En caso de  no 
cumplirse el supuesto de homogeneidad de varianza se aplicó el test de Kruskal-Wallis. 
Se utilizó  un modelo de regresión lineal simple para establecer la relación entre los 
sedimentos y los metales particulados transportados en las escorrentías, y entre el 
porcentaje de carbono orgánico disuelto y el porcentaje de metal disuelto en la fase 
líquida.   Con el objetivo de  determinar la relación entre las propiedades físico-
químicas de las distintas matrices sólidas y la concentración de  los metales se 
emplearon modelos de regresión lineal simple y múltiple. Para establecer la importancia 
de distintas variables en la distribución de los metales en la fracciones de la matriz  
sólida se realizó un Análisis de Componentes Principales para cada metal. 
El tratamiento estadístico de los datos fue realizado con el software GENSTAT 7.1 
(Payne, 2003).   
3.3.4.2 Inferencia basada en  un modelo conceptual  
Con el fin de efectuar una  estimación de la escorrentía  directa generada por una 
lluvia efectiva, se empleó el  Modelo Número de Curva (CN) (USDA, 1999). 




Foto 3.9: Parcela con suelo saturado previa a la simulación de lluvia. 
 
Foto 3.10: Detalle de una de las parcelas durante la simulación de lluvia.                 
Nótese la formación de coronas de impacto. 




Foto 3.11: Parcela bajo simulación de lluvia. Detalle de la canaleta lateral. 
3.3.5 Parcelas de escorrentía 
El simulador utilizado en el laboratorio aplicó una lluvia con una intensidad de 
60 mm/h, sobre parcelas metálicas de 24,5 cm x 24,5 cm, con un 3% de pendiente, 
durante un período de 30 minutos. 
Las simulaciones fueron realizadas con agua destilada (Foto 3.9). Se colocó una 
barrera de polietileno de 60 m de espesor para evitar la pérdida de material por efecto 
del salpicado (Foto 3.10). La energía aplicada sobre los suelos desnudos fue de 12 J/Kg 
(1mm/m2= 1Kg H2O) (Foto 3.10). Se recolectaron los escurrimientos superficiales 
generados y se pesaron los sedimentos (Figura 3.3).  
3.3.5.1 Escorrentía: separación de fase soluble y particulada   
Las suspensiones producto de la escorrentía se dejaron decantar y se 
centrifugaron a 10000 rpm. Tras la centrifugación se separó el sobrenadante del residuo 
sólido a través de una membrana filtrante de 0,45 m. Del filtrado se tomaron alícuotas, 
acidificadas con HNO3, para determinar la concentración total de los metales solubles 
(Figura 3.3). 




Figura 3.3: Esquema de separación entre las Fases Disuelta y Particulada. 
El residuo se secó a 70 ºC (para evitar pérdidas de CO2 por combustión de la 
materia orgánica). En la Fase Particulada se analizaron los metales totales y la 
especiación de los mismos. En la Fase Soluble se analizaron los  metales  totales  y la 
especiación de los mismos. 
3.3.5.2 Caracterización química de los suelos originales, sedimentos exportados de la 
escorrentía y suelos de las parcelas luego de la realización de la simulación. 
Se caracterizaron químicamente las muestras por medio de métodos 
estandarizados (Page et al., 1982). En los suelos recolectados a campo, los sedimentos 
exportados y los suelos remanentes tras realizar las simulaciones se midieron los 
contenidos de materia orgánica fácilmente oxidable (Walkley & Black, 1934) y fósforo 
extractable (Kurtz y Bray, 1945). La concentración de nitrógeno se determinó mediante 
destilación luego de una digestión Kjeldahl (1883) a 370 ºC.  
El pH se midió potenciométricamente  utilizando una relación 1:2,5 (suelo-
agua). La  Conductividad eléctrica (CE) se midió en pasta de saturación por el método 
conductímetrico (Allison et al., 1985). La capacidad de intercambio catiónico se 
determinó después de la saturación con NH4CH3COO. Los cationes Calcio (Ca
2+) y 








ESTUFA 70 ºC  48 
hs  
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atómica, utilizando un equipo Perkin Elmer AAS 200, y Sodio (Na+) y Potasio (K+) por 
fotometría de llama. La textura se determinó utilizando el método del densímetro 
(Bouyoucos, 1962).  
Los óxidos se caracterizaron cuantitativamente por fluorescencia de rayos X, 
mediante un espectrómetro SIEMENS SRS 3000 con un tubo con ánodo de Rodio y 
ventana de Berilio. Para cada muestra se prepararon 3 pastillas de 4 cm de diámetro que 
se obtuvieron compactando 5 gramos de muestra finamente molida, la presión utilizada 
fue de 25 toneladas. Para la cuantificación, se utilizó el programa SSQ (versión 2.1) 
estimando el contenido de óxidos a partir de los datos de fluorescencia. La fiabilidad de 
las correcciones de la matriz aplicadas por el programa de SSQ fue comprobada 
comparando la línea teórica con la medida para el Rodio. Se seleccionaron las líneas 
habituales (las más sensibles), se trabajó en longitud de onda fija para cada línea de 
medida y se midió la intensidad neta respecto a cada fondo seleccionado en el 
programa. Las curvas de calibrado se realizaron con pastillas de materiales de referencia 
certificados de suelos y sedimentos (tipo Montana, MESS.).  
El contenido de carbonato en masa (%) fue determinado titulando por retorno el 
exceso de HCl agregado a 1g de muestra con NaOH (Allison et al., 1985).  
El contenido de COD (carbono orgánico disuelto) fue determinado en la porción 
filtrada de las muestras de efluentes líquidos siguiendo la metodología propuesta por 
Golterman et al., (1978) (oxidación sulfocrómica y posterior determinación 
espectrofotométrica). 
3.3.5.3 Determinación de la Concentración  total de Cu, Pb, Zn, Ni y Cr en suelos y 
sedimentos exportados. 
La concentración total de metales en los suelos y en los sedimentos producto de 
las escorrentías se determinó mediante la mineralización de 1 g de sólido con una 
mezcla de los ácidos HNO3-HClO4-HF. La cuantificación de dicha concentración se 
realizó por espectrometría de absorción atómica (Perkin Elmer AAnalyst 200), usando 
patrones preparados en la misma matriz que la muestra. Las determinaciones se 
efectuaron por triplicado. 
3.3.5.4  Determinación de la concentración total de metales disueltos  
Para determinar la concentración total de metales disueltos se trabajó con una 
alícuota de 100 ml del efluente del filtrado (0,45m) y se trató con 10 ml de HNO3 (c), 
se dejó en reposo 1 hora, y a continuación se llevó a plancha calefactora hasta 
ebullición. Se dejó enfriar, se filtró y se llevó nuevamente a 100 ml. Se procedió de 
igual manera que para determinar la concentración total de metales en la fase sólida 
(APHA, 1992). Para la determinación de las formas de los iones metálicos disueltos se 
agregaron 40 ml de la fase líquida de cada escorrentía a un tubo de centrifuga que 
contenía 4 g de resina de intercambio catiónico Chelex 100, forma sódica (100-200 
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malla). Luego, se agitaron durante 1 hora. Igual cantidad de agua se equilibró con resina 
aniónica AG-X8, forma cloruro (100-200 malla), y se procedió de igual manera que con 
la resina  catiónica. Los iones libres y los complejados se calcularon por diferencia. La 
determinación de metales en cada extracto se realizó por espectrometría ICP-AES. 
3.3.5.5 Fraccionamiento de metales en los suelos, en los sedimentos exportados  en las 
escorrentías y en los suelos luego de realizada la simulación. (Ure et al., 1992) 
(Figura 3.4). 
 Fracción soluble en agua,  intercambiable y carbonatos : 
1,5 g de sedimentos exportados  se colocaron  en un tubo de centrifuga de 
policarbonato, se adicionaron 60 ml de CH3COOH (Acido Acético) 0,11 M, y se agitó 
durante 16 hs a 20 ºC. Luego se centrifugó a 10.000 r.p.m. y se analizó el sobrenadante 
(SOLUCION I). Se retuvo el RESIDUO I para continuar con la siguiente secuencia del 
fraccionamiento. 
 Fracción Reducible - Óxidos de Fe-Mn 
Al RESIDUO I se le adicionaron 60 ml de NH2OH.HCl 0,1 M pH 2,0 con 
HNO3 (c) en un tubo de centrifuga de policarbonato, y se agitó durante 16 hs a 20 ºC. 
Luego se centrifugó a 10.000 r.p.m. y  se analizó el sobrenadante (SOLUCION II). Se 
retuvo el RESIDUO II para continuar con la siguiente secuencia del fraccionamiento. 
 Fracción Orgánica / Sulfuros: 
Se trató el RESIDUO II con 15 ml de H2O2 8,8 M llevada a pH 2,0 con HNO3 
(c) por 1 hora a temperatura ambiente y luego en baño de agua a 85 ºC hasta sequedad. 
Posteriormente se trató con otra alícuota de 15 ml de H2O2 8,8 M y se llevó nuevamente 
a sequedad en baño de agua a igual temperatura. El residuo seco se extrajo con 50 ml de 
CH3COONH4 1,0 M llevado a pH 2,0 con HNO3 durante 16 hs. Posteriormente se 
centrifugó a 10.000 r.p.m. y se analizó el sobrenadante. 
 Fracción Residual: 
La determinación de la fracción Residual se realizó en un cuarto paso que 
consistió en la digestión ácida de el residuo resultante en el paso anterior con 10 ml de 
ácido perclórico concentrado (HClO4) en plancha calefactora hasta sequedad. Luego se 
le añadió 2 ml de ácido fluorhídrico concentrado (HF) para destruir los materiales 
silicatados remanentes. Por último se utilizó HCl ( c ) para solubilizar el extracto final, 
que se llevó a volumen de 50 ml en matraz. 
 




1,5 g. de suelo o sedimento 
 
CH3COOH 0,11 M (60 ml) 
16 hs. a 20 ºC en agitación 
Centrifugar a 10.000 r.p.m. 
 
                        SOLUCION I                                                RESIDUO I 
                      Intercambiables / 
                      Soluble en agua /  
                         Carbonatos 
         NH2OH.HCl 0,1 M (60 ml) 
         16 hs. a 20 ºC en agitación 
 
          Centrifugar a 10.000 r.p.m. 
 
                         SOLUCION II                                    RESIDUO II 
      Óxidos de Fe y Mn 
 
1)15 ml H2O2 8,8 M pH 2,0 con HNO3 ( c ) 1 
hora a 20 ºC. Luego en baño de vapor a 85 ºC   
Hasta sequedad.  
 2) 15 ml H2O2 8,8 M pH 2,0 con HNO3 ( c )             
en baño de vapor a 85 ºC hasta  sequedad.  
 
           CH3COONH4 1 M pH 2,0 (50ml) 
               16 hs. a 20 ºC en agitación  
       
               SOLUCION III                                              Centrifugar a 10.000 r.p.m.  
 
       Materia Orgánica /  Sulfuro 
                                                             RESIDUO III                                       
                            
              SOLUCION IV                                               
                                                            10 ml HClO4 ( c ); 2 ml HF ( c ); 10 ml HCl ( c ); 
                  Residual                                       Filtrar y llevar a volumen con H2O dest. 
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4.1 Introducción 
La contaminación no puntual de cursos de agua superficiales producida por el 
transporte de sedimentos provenientes de eventos de erosión hídrica es uno de los 
problemas más importantes que afrontan los sistemas productivos agropecuarios a 
escala global (Pimentel et al., 1995). Si bien la erosión se ha manifestado durante toda 
la historia agrícola de la humanidad, en las últimas décadas este proceso se vio 
acentuado (Pimentel et al., 1995; McNeill y Winiwarter, 2004); en Europa el 12% de las 
tierras está sujeta a erosión hídrica, representando una pérdida por erosión de 
aproximadamente 18,4 t.ha-1.año-1 (Biddoccu et al., 2016). Pero no sólo las tierras áridas 
se ven afectadas por la pérdida de suelos por escorrentía, sino que incluso en climas 
húmedos las propiedades físicas del suelo y un inapropiado manejo del mismo y del uso 
del agua pueden intensificar el problema (Micucci y Taboada, 2006; Sasal et al., 2010; 
Frank y Viglizzo, 2012). En la Región Pampeana grandes extensiones de tierras 
apropiadas para el uso agrícola tienen como principal limitación, asociada con el suelo, 
su susceptibilidad a la erosión hídrica por su suave pendiente y baja capacidad de 
infiltración (Sasal et al., 2010). Los sedimentos generados y las aguas de escorrentías 
pueden aportar contaminantes de diversa índole en forma disuelta y/o particulada. A 
través de este proceso, los ríos y arroyos que atraviesan o se encuentran en las cercanías 
de explotaciones agropecuarias reciben aportes de nutrientes y/o agroquímicos que 
pueden afectar el uso del agua, tanto para fines productivos como para consumo 
humano.  
El movimiento de partículas orgánicas e inorgánicas ocacionado por las lluvias y 
su posterior deposición en posiciones más bajas del terreno o en ecosistemas acuáticos 
conduce a la formación de nuevos suelos o a la colmatación de lagos, reservorios de 
agua o arroyos. Una ligera tasa de erosión es beneficiosa para la formación de nuevos 
pedones pero cuando este proceso se da en forma severa afecta negativamente al suelo y 
al ambiente (Blanco y Lal, 2008). 
El impacto de la erosión en la fertilidad y productividad del suelo viene 
recibiendo atención en países como los Estados Unidos y Europa desde hace ya varias 
décadas. La remoción selectiva de nutrientes como P, N y K en la escorrentía superficial 
tiene el potencial de reducir la fertilidad de los suelos y subsecuentemente su 
productividad, a no ser que sean reemplazados a través de aplicaciones de costosos 
fertilizantes (Sharpley, 1985) o sea reducida su pérdida a través de coberturas 
controladas con pasturas (Biddoccu et al., 2016).  
En Argentina, en la Región denominada Pampa Ondulada, los cultivos de 
cobertura constituyen una herramienta estratégica para mitigar o controlar la lixiviación 
de nitrato. No obstante, estos pueden reducir la cantidad de agua almacenada en el perfil 
del suelo, y, si las precipitaciones posteriores al secado no son suficientes para 
recargarlo, pueden afectar negativamente los rendimientos del cultivo de cosecha 
(Restovich y Andriulo, 2014). 
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Una de las consecuencias del aporte de nutrientes a los cursos de agua a través 
de la escorrentía superficial es la estimulación del crecimiento de algas y plantas 
acuáticas, que restringe el uso del agua para la recreación, la industria y el consumo 
como bebida, especialmente si se produce la proliferación de cianobacterias cuya 
producción de toxinas presenta graves riesgos para la salud humana y de animales 
(Kotak et al., 1993; Lawton y Codd, 1991; Udawatta et al., 2006). Este proceso, 
conocido como eutrofización o eutroficación, ya sea de origen natural o antropogénico, 
lleva a un estado de desmedida producción de biomasa, cuya descomposición conduce a 
una anoxia general en el cuerpo de agua y pone en riesgo la vida acuática (Blanco y Lal, 
2008). Actualmente, la eutroficación de estuarios y zonas costeras se ha transformado 
en uno de los problemas relacionados con el agua más acuciantes del siglo XXI 
(Schindler, 2006; Wang et al., 2013). 
Los nutrientes requeridos en mayor medida para la eutrofización de cursos de 
agua superficiales son el nitrógeno y el fósforo. Se ha centrado la atención en controlar 
el aporte de fósforo debido a que éste es usualmente el nutriente limitante en el proceso 
de eutroficación, y dado que el nitrógeno puede ser introducido al sistema mediante 
fijación biológica por cianobacterias (Sharpley y Withers, 1994).  
En el presente Capítulo se exponen los resultados de los análisis de simulaciones 
de lluvia realizados a los suelos, sedimentos transportados en la escorrentía, suelos 
luego de realizada la simulación y efluentes líquidos emitidos, en los cuatro suelos 
estudiados (CoAoMo, Sv7, Br6 y Br13), en lo referente a los principales nutrientes (N 
Kjeldahl y Fósforo estractable), Materia Orgánica (Disuelta y particulada), y textura. 
4.1.1 Movimiento de los nutrientes en el suelo 
Las actividades antropogénicas realizadas en establecimientos agropecuarios 
ubicados dentro de cuencas hídricas pueden modificar el ciclo habitual de los nutrientes 
por medio de la introducción de animales domésticos y por la aplicación de fertilizantes 
nitrogenados y fosforados a pasturas y cultivos. El camino que un nutriente sigue a 
través de una toposecuencia durante un evento de erosión hídrica es específico de cada 
cuenca y depende de la fuente de dicho nutriente, de las propiedades y de la pendiente 
de la cuenca, de las precipitaciones, de las propiedades del suelo, de la afinidad del 
nutriente al suelo y de la actividad biológica (Letcher et al., 1999; Shan et al., 2015).  
4.1.1.1 Fósforo 
Debido a que el control de este nutriente es primordial para reducir la 
eutroficación de los cuerpos de agua, Sawyer (1947) y Vollenweider (1971) propusieron 
como umbrales críticos de fósforo soluble (PS) y fósforo total (PT) concentraciones de 
10 y 20 µg L-1 respectivamente, que si son superadas pueden acelerar la eutrofización de 
lagos y cursos de agua. 
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El principal mecanismo por el cual el fósforo se pierde desde los suelos agrícolas 
es por erosión y la subsecuente escorrentía superficial (Sharpley et al, 1994), y el 
transporte se da tanto en forma disuelta como particulada (Sharpley et al., 1993). El 
primer paso en el movimiento del fósforo disuelto es la desorción, disolución y 
extracción del fósforo del suelo, residuos vegetales y aplicaciones superficiales de 
fertilizantes y enmiendas orgánicas. Este proceso ocurre cuando la lluvia interactúa con 
la fina capa superficial del suelo antes de abandonar el campo como escorrentía (1-2,5 
cm) (Sharpley, 1985). Una vez disuelto el fósforo en el agua, puede darse sorción o 
desorción con los sedimentos transportados (Sharpley et al., 1981). La magnitud y 
dirección de la transformación del fósforo depende de las concentraciones de la forma 
disuelta, particulada y del sedimento en la escorrentía. En suelos donde no se han 
llevado a cabo cultivos ni pasturas, la carga de sedimentos exportados es tan baja que 
ocurre muy poca sorción, y las pérdidas de fósforo disuelto pueden exceder a aquellas 
que se producen en campos sujetos a procesos erosivos de importancia. 
La pérdida de fósforo particulado desde los suelos es un proceso complejo, 
determinado tanto por la naturaleza de los eventos de precipitaciones, así como también 
por el tipo de suelo y por los factores de manejo que afectan la erosión y la escorrentía. 
A medida que aumenta la intensidad de los procesos erosivos, incrementa la 
concentración de fósforo particulado que se transporta. Dentro de la fracción particulada 
se incluye el fósforo sorbido al suelo, el fósforo mineral y el asociado a la materia 
orgánica que fue erosionada por la escorrentía. Esta última fracción funciona como una 
fuente a largo plazo para la biota acuática (Sharpley et al., 1992). El fósforo presenta 
una alta afinidad por las partículas del suelo. En consecuencia, el fósforo exportado 
desde las superficies de las cuencas proviene en un muy bajo porcentaje de los aportes 
por fertilizantes fosforados (Sharpley et al., 1987). En cambio, el transporte de dicho 
nutriente esta usualmente asociado con las partículas del suelo y el fósforo particulado 
puede representar más del 77% del total de los aportes del nutriente hacia los cursos de 
agua (Cosser, 1989). 
4.1.1.2 Nitrógeno 
El nitrógeno es un macro-nutriente esencial para la producción agrícola, pero su 
uso excesivo es una de las principales causas de la contaminación de los cursos de agua. 
La introducción y difusión de fertilizantes inorgánicos que contienen nitrógeno ha 
exacerbado el problema de la eutroficación. Las concentraciones de nitrógeno en las 
aguas superficiales han incrementado de manera acorde con el incremento del uso de los 
fertilizantes nitrogenados. Esto se debe a que no todo el nitrógeno aplicado a los suelos 
es absorbido por los cultivos durante la estación de crecimiento, por lo que los excesos, 
tanto orgánicos como inorgánicos, son transportados por escorrentía superficial hacia 
los cursos de agua cercanos (Blanco y Lal, 2008). 
El nitrógeno en forma de amonio es prácticamente inmóvil en el suelo. Sin 
embargo, en la mayoría de los casos el amonio es convertido a nitrato, que es altamente 
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móvil. En consecuencia, el N-NO3
- no utilizado por el cultivo puede lixiviarse desde el 
perfil del suelo hacia las aguas subterráneas desde donde potencialmente puede alcanzar 
cursos de agua (Sharpley, 1987). 
Las concentraciones límite de N-NO3
- que fueron establecidas para consumo 
humano y animal son 10 y 100 mg L-1 respectivamente, mientras que concentraciones 
mayores a 0,5 y 2,5 mg L-1 de N-NH4
+ pueden ser perjudiciales para humanos y peces 
respectivamente (U.S. EPA, 1973). A pesar de las diferencias en sus características 
químicas, la mayoría del nitrógeno y del fósforo de una cuenca es transportada a los 
cursos de agua superficiales durante la descarga de los excesos hídricos. Esto significa 
que los eventos de precipitación que superan la capacidad de infiltración y que por lo 
tanto producen escorrentía superficial, están íntimamente relacionados con la remoción 
selectiva de nutrientes de los suelos. 
4.1.1.3 Carbono Orgánico 
El carbono orgánico del suelo es un componente vital de los ecosistemas 
naturales. Cumple un rol fundamental en la regulación de la producción de alimentos y 
biomasa a través de su influencia positiva en la disponibilidad de nutrientes, retención 
de agua y biodiversidad (Bationo et al., 2007; Jacinthe et al., 2004; Maïga-Yaleu et al., 
2013; Lal, 2004). Por otro lado, reduce los riesgos de compactación de los suelos, la 
formación de costras y la erosión (Hien et al., 1996). 
Los procesos de erosión hídrica, mediante el proceso combinado del impacto de 
las gotas de lluvia y la escorrentía superficial, afectan al carbono orgánico por medio del 
transporte y remoción de agregados de la superficie del suelo (Goebel et al., 2005) y por 
la remoción preferencial del carbono orgánico como resultado de la destrucción de los 
agregados (Lal, 2003).  
Las pérdidas de carbono por eventos de lluvias con intensidades erosivas 
contribuyen a incrementar el transporte de químicos que se encuentran sorbidos al 
mismo e impide que los niveles de carbono orgánico de los suelos bajo producción 
agrícola aumenten. En el sudeste de los Estados Unidos, la mayoría de las pérdidas de 
carbono durante eventos erosivos se dan en la fase particulada (Schreiber y McGregor, 
2002; Lowrance y Williams, 1988), indicando además, que debido a la naturaleza del 
carbono exportado los sedimentos se enriquecen en este macronutriente.  
En Argentina, Marelli et al. (2007) determinaron que, durante los procesos de 
erosión hídrica, el carbono orgánico se transporta mayoritariamente en la fracción 
particulada en asociación con el material coloidal, inorgánico y orgánico, donde se 
encuentra adsorbido. Además, reportaron que los sedimentos presentaron tasas de 
enriquecimiento en carbono orgánico (CO sedimentos / CO suelo original) de alrededor 
de 1,2.   
Un conocimiento acabado de los patrones de descarga de sedimentos y efluentes 
hacia los cursos de agua puede ser trascendente para el manejo de los nutrientes a nivel 
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de establecimiento agropecuario. Esa información permitirá implementar prácticas de 
manejo que reducirán la exportación de nutrientes, como por ejemplo, la aplicación de 
fertilizantes en los momentos del año donde las precipitaciones no son erosivas y por lo 
tanto el nivel de escorrentía es bajo. 
4.2 Caracterización físico-química de los sedimentos, suelos Post Simulación y 
aguas de escorrentía 1. 
Los resultados de la caracterización físico-química de los sedimentos y de los  
suelos con posterioridad a las simulaciones de lluvia pueden observarse en las Tablas 
4.2.1 y 4.2.2, respectivamente. 
Tabla 4.2.1: Caracterización físico-química de los sedimentos obtenidos durante 
las simulaciones de lluvia. Valores entre paréntesis corresponden a la desviación 
estándar. Letras diferentes indican diferencias significativas en una misma fila 
(p<0,05). 
Variable Br6 1Sv7 CoAoMo Br13 
Arena (%) 13,9 (± 0,8)   b 12,3  (± 0,7)   b 22,7 (± 1,7)    a 12,6   (± 0,8)   b 
Limo (%) 62,9 (± 0,8)   b 68,5  (± 1,9)   ab 43,7  (± 1,3)   c 71,5  (± 0,9)   a 
Arcilla (%) 31,9 (± 1,9)   a 19,3  (± 0,7)   b 33,6  (± 1,8)   a 24,8  (± 1,5)   b 
M. Orgánica (%) 6,38 (± 0,39) a 7,14  (± 0,91)   a 4,13  (± 0,12)  b 6,13  (± 0,42)  a 
CE (dS.m-1) 0,26 (± 0,04) b 0,28 (± 0,04)  b 0,96 (± 0,08)   a 0,23  (± 0,03)  b 
pH (H2O, 1 : 2,5) 6,43 (± 0,30) b 6,36   (± 0,16)  b 8,76 (± 0,05)   a 6,51 (± 0,05)   b 
Ca (cmolc.kg-1) 28,8  (± 1,5)  b 29,9  (± 0,5)   b 35,2  (± 2,2)    a 30,5  (± 2,2)   b 
Mg (cmolc.kg-1) 4,0  (± 0,2)   b 5,7  (± 0,5)    a 6,0   (± 0,4)   a 3,9   (± 0,1)   b 
Na (cmolc.kg-1) 0,3  (± 0,1)   b 0,4   (± 0,1)   b 1,5   (± 0,2)   a 0,4   (± 0,2)    b 
K (cmolc.kg-1) 1,2  (± 0,1)   b 1,3 (± 0,1)   ab 1,5   (± 0,2)   a 1,6  (± 0,1)    a 
P Bray (mg.kg-1) 10,4  (± 0,9)  b 24,6  (± 4,6)   a 26,1  (± 2,3)   a 12,11 (± 0,6)   b 
NKj (%) 0,409 (± 0,05)  a 0,479  (± 0,04)  a 0,296 (± 0,03) b 0,408 (± 0,03) a 
CE: conductividad eléctrica, COD: carbono orgánico disuelto, N Kj: nitrógeno Kjeldahl. 
                                                 
1 Se utilizarán indistintamente en este trabajo los términos escorrentía y aguas de escorrentía  
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En los suelos post simulación se registró una disminución entre 0,5 y 1 unidad 
de pH respecto a los suelos pre simulación en todos los pedones analizados. El pH de 
los sedimentos de las series Br6 y Sv7 fue intermedio al de los suelos pre y post 
simulación, y similares a los del suelo original en el caso de las series del Complejo 
Arroyo Morales y Br13 (Tablas 3.10 (Capítulo 3), 4.2.1 y 4.2.2). La conductividad 
eléctrica aumentó en los suelos post simulación comparada con la de los suelos pre 
simulación, mientras que la conductividad medida en los sedimentos fue similar a la 
registrada en los suelos post simulación en todos los pedones.  
Tabla 4.2.2: Caracterización físico-química de los suelos con posterioridad a las 
simulaciones de lluvia. Valores entre paréntesis corresponden a la desviación 
estándar. Letras diferentes indican diferencias significativas en una misma fila 
(p<0,05). 
CE: conductividad eléctrica, COD: carbono orgánico disuelto, N Kj: nitrógeno Kjeldahl. 
Por último, en la Tabla 4.2.3 se muestran los resultados de los análisis físico-
químicos realizados sobre las aguas de escorrentía. Allí se puede observar que el 
efluente del Complejo Arroyo Morales presenta una CE mayor que el resto de los 
efluentes, producto de una elevada concentración de Na, Ca y Mg  en forma soluble. 
 
Variable Br6 Sv7 CoAoMo Br13 
Arena (%) 17,5   (± 1,0)   c    15,0   (± 0,89)  d 22,5 (± 1,7)   a 20,0  (± 1,3)    b 
Limo (%) 60,0  (± 0,8)  ab 63,8  (± 1,8)   a 55,0 (± 1,6)   b 60,0  (± 0,8)   ab 
Arcilla (%) 22,5   (± 1,3)    a 21,3  (± 1,4)    a 22,5 (± 1,2)   a 20,0 (± 1,2)    a 
M. Orgánica (%) 4,84  (± 0,82)   a 4,96  (± 0,39)   a 2,55  (± 0,28) b 4,72  (± 0,24)  a 
CE (dS m-1) 0,28 (± 0,02)   b 0,26  (± 0,03)   b 1,12 (± 0,2)   a 0,22  (± 0,03)   b 
pH (H2O, 1 : 2,5) 6,27  (± 0,2)   b 5,8   (± 0,1)    c 8,0  (± 0,2)    a 5,8  (± 0,1)    c 
Ca (cmolc kg-1) 29,3 (± 0,9)   ab 26,6  (± 4,1)    b 34,  (± 3,4)     a 30,2 (± 1,9)    ab 
Mg (cmolc kg-1) 2,7    (± 0,1)    b 3,7   (± 0,9)     b 5,2    (± 0,3)   a 2,6   (± 0,1)    b 
Na (cmolc kg-1) 0,3   (± 0,1)     b 0,3   (± 0,1)     b 3,9   (± 0,9)     a 0,5  (± 0,1)     b 
K (cmolc kg-1) 1,3  (± 0,1)      b 1,6   (± 0,1)     b 2,2  (± 0,4)      a 1,6   (± 0,1)     b 
P Bray (mg kg-1) 5,01 (± 0,42)   b 5,98 (± 0,51)   b   23,55 (± 2,93)  a 5,71 (± 1,12)   b 
Nkj (%) 0,24  (± 0,01) b 0,28  (± 0,02) ab 0,19  (± 0,03)  c 0,29  (± 0,01)   a 
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Tabla 4.2.3: Caracterización físico-química de las aguas de escorrentía producto de 
las simulaciones de lluvia. Valores entre paréntesis corresponden a la desviación 
estándar. Letras diferentes indican diferencias significativas en una misma fila 
(p<0,05). 
Variable Br6 Sv7 CoAoMo Br13 
pH 5,63  (± 0,06)   a 5,83   (± 0,06)  a 6,03  (± 0,15)   a 6,00   (± 0,26)   a 
CE (dS m-1) 0,04  (± 0,01)    a 0,06  (± 0,01)  a 0,13 (± 0,09)   b 0,06  (± 0,01)    a 
COD (mg C L-1) 11,5  (± 2,1)      b 36,07 (± 7,3)    a  20,38  (± 8,2)   b 15,32 (± 3,03)   b 
N Kj  (mg.L-1) 0,9  (± 0,16)      a 1,13  (± 0,62)   a 0,71  (± 0,51)   a 0,47 (± 0,12)    a 
PT (mg.L-1) 0,03  (± 0,01)    c 0,04 (± 0,01)  bc 0,08  (± 0,01)   a 0,05 (± 0,01)     b 
Ca (mg.L-1) 8,0   (± 4,0)       a 7,3  (± 1,2)      a 13,3 (± 2,3)     a 12,0    (± 2,0)    a 
Mg (mg.L-1) 6,0   (± 5,5)       a 10,0 (± 4,2)     a 8,8     (± 1,4)   a 5,2   (± 1,4)       a 
Na (mg.L-1) 2,0   (± 0,1)       b 8,7  (± 3,79)     b 24,0 (± 7,0)    a 2,3 (± 0,6)        b 
K (mg.L-1) 6,0  (± 0,01)      b 9,67  (± 2,89)   b 7,33  (± 1,15)   b 14,33 (± 2,52)   a 
CE: conductividad eléctrica, COD: carbono orgánico disuelto, N Kj: nitrógeno Kjeldahl, PT: fósforo total. 
4.2.1 Pérdida de Sedimentos 
Entre las series de la topo secuencia bajo estudio, el Complejo Arroyo Morales 
mostró la menor concentración de sedimentos exportados (expresada en gramos de 
sólidos en suspensión por litro de efluente) (p<0,05). Las altas concentraciones de sodio 
en el agua de escorrentía permiten suponer que, tal como sostienen Gottfriedt et al. 
(2004), este catión presente en el complejo de intercambio actuaría sobre la erosión 
laminar incrementando la cohesión o resistencia del suelo a través del desarrollo de un 
sello superficial y por lo tanto reduciendo su desprendimiento.  
En los suelos salino-sódicos la relativamente elevada salinidad de la solución del 
suelo produce un efecto floculante acercando los cationes adsorbidos a las partículas del 
suelo y aumentando la cohesión dentro y entre los agregados del suelo (Liu et al., 2015). 
El efecto de dispersión de las arcillas que produce el sodio en el suelo, sellando los 
poros e incrementando la adhesión de las partículas, permite explicar la menor pérdida 
de sedimentos por escorrentía en los eventos de simulación.  
En la Figura 4.2.1 observamos el promedio de las pérdidas de sedimentos en 
cada uno de los suelos estudiados. 

































Figura 4.2.1: Sedimentos exportados durante las simulaciones de lluvia expresados 
en gramos de sólidos en suspensión por litro de efluente líquido. Letras diferentes 
indican diferencias significativas entre los sedimentos de las distintas series (p<0,05). 
4.2.2 Textura 
En la Figura 4.2.2 puede apreciarse los resultados de los análisis texturales 
realizados sobre los suelos pre simulación, los sedimentos y los suelos con posterioridad 
a la realización de las simulaciones de lluvias. 
Para la mayoría de las series bajo análisis, los sedimentos exportados sufrieron 
una disminución significativa (p<0,05) de sus contenidos de arena con respecto a los 
suelos originales y un incremento, también significativo (p<0,05), en las 
concentraciones de limo (excepto CoAoMo) y arcilla (Figura 4.2.2). Dichas diferencias 
serían producto de un efecto de erosión selectiva, donde los materiales finos son 
arrastrados en mayor proporción debido a su menor tamaño y, en consecuencia, mayor 
capacidad de sustentación en el agua de escorrentía. El no enriquecimiento en limo de 
los sedimentos generados a partir del suelo del Complejo Alcalino sería producto de la 
composición textural inicial de dicho epipedón. Observando la Tabla 3.10 (Capítulo 3), 
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puede apreciarse que la cantidad de limo presente en el CoAoMo es notablemente 
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Figura 4.2.2: Contenido porcentual de limo, arena y arcilla de a) los suelos pre 








La mencionada diferencia podría ser causante del menor transporte proporcional 
de este material durante el evento erosivo, ya que al estar presente en bajas cantidades 
las probabilidades de ser arrastrado por la escorrentía serían menores. Los resultados 
obtenidos en este ensayo se condicen con los obtenidos por Sharpley (1985) y Chagas 
(1999).  
Sharpley estudió seis suelos de EEUU (cuatro molisoles, uno de ellos Argiudoll 
típico) mediante el empleo de un simulador de lluvias de baja energía, utilizando 
parcelas disturbadas. En su trabajo, determinó relaciones de enriquecimiento mediante 
la relación entre los contenidos de arcillas de los sedimentos y de los suelos antes de los 
eventos de escorrentía. Pudo determinar tasas de enriquecimiento comprendidas entre 
1,37 y 1,86. 
Por otro lado, Chagas (1999) trabajó con un suelo Argiudoll típico franco limoso 
de la Serie Arroyo Dulce, de Pergamino, Provincia de Buenos Aires. Seleccionó dos 
lotes con manejos contrastantes: a) agricultura contínua por más de 10 años y b) pastura 
(campo natural) de 30 años. Realizó simulaciones de lluvia de alta intensidad sobre 
parcelas disturbadas y encontró que los sedimentos exportados por la escorrentía 
poseían un 16% más de arcilla que el suelo original, independientemente del tratamiento 
considerado, siendo dicho enriquecimiento significativo (p<0,05). 
4.2.3 Materia Orgánica 
En la Figura 4.2.3.1 puede observarse que, en todos los suelos bajo estudio, los 
sedimentos exportados por la escorrentía exhibieron un aumento significativo en sus 
contenidos de materia orgánica (MO) con respecto a los suelos originales, presentando 
un coeficiente promedio de enriquecimiento de 1,25. El Coeficiente de Enriquecimiento 
fue calculado utilizando la ecuación (1): 
 
(1)
% MO EN SEDIMENTOS 
COEFICIENTE DE ENRIQUECIMIENTO
% MO EN SUELOS PRE - SIMULACIÓN
  
 
Sin embargo, se observó cierta diferencia en el coeficiente de enriquecimiento 
entre los distintos suelos, con un mínimo de 1,16 en Br13 y un máximo de 1,32 en 
CoAoMo, que podría estar relacionado con la concentración inicial y tipo de materia 
orgánica y composición granulométrica (Jardine et al., 1989; Tipping et al., 2012). Lo 
observado estaría avalado por un efecto de selección de partículas que se produce 
durante el proceso de escorrentía. Tal como se vio en el apartado anterior, los 
sedimentos exportados sufrieron un enriquecimiento en materiales finos (limo + arcilla). 
Marelli et al. (2007) llevó a cabo un trabajo donde se utilizó un microsimulador 
de lluvias Kamphorst con el fin de conocer el comportamiento de diversas variables 
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químicas del suelo y del sedimento en 12 series de suelo del área de influencia de la 
Estación Experimental Agropecuaria Marcos Juárez (de características similares al área 
de estudio). En dicho ensayo, se determinó que la mayoría de las pérdidas de los 
nutrientes que se mueven ligados a los sedimentos, están asociadas a la separación del 
material coloidal, inorgánico y orgánico, donde dichos nutrientes están adsorbidos. En 
este sentido, el enriquecimiento en MO que se observa en los sedimentos estaría 
justificado por el mayor porcentaje de materiales finos (arcilla y limo) que son 
arrastrados durante la escorrentía (Chagas et al., 2011). 
Chagas et al. (2011) encontró que los sedimentos exportados durante la 
realización de las simulaciones de lluvias contenían un 25% más de carbono orgánico 
(CO) que el suelo original, siendo estos resultados concordantes con los hallados en este 
trabajo. Del mismo modo, Marelli et al. (2007) encontraron que los valores promedio de 
MO fueron mayores en los sedimentos que en los suelos originales, hallándose un 
coeficiente de enriquecimiento de 1,2, y sostienen que la degradación química vinculada 
al arrastre selectivo del material orgánico y de los agregados del suelo como 
consecuencia de la escorrentía produce una disminución progresiva de la fertilidad y 









































Figura 4.2.3.1: Contenidos porcentuales de materia orgánica obtenidos en los 
suelos pre simulación, sedimentos y suelos post simulación. Letras diferentes 
indican diferencias significativas en cada serie (p<0,05). 
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Por otro lado, existe una buena relación entre los valores de MO de los suelos 
pre simulación y de los sedimentos (R2>0,96) (Figura 4.2.3.2). La regresión lineal 
positiva y con pendiente mayor a 1 hallada entre el porcentaje de materia orgánica de 
los suelos originales y de los sedimentos evidencia el enriquecimiento de materia 
orgánica de estos últimos e indica que la materia orgánica se pierde en forma 
proporcional a su concentración inicial en los suelos originales. 
Marelli et al. (2007) también encontraron esta relación positiva entre los valores 
de materia orgánica del suelo y de los sedimentos (R2 = 0,8), sosteniendo que los 
materiales transportados ligados al sedimento, como por ejemplo la materia orgánica, se 
pierden durante los procesos de erosión hídrica en proporción a su concentración en el 
suelo. Del mismo modo Bertol et al. (2007) obtuvieron resultados muy similares (R2 = 
0,979) en un suelo Hapludoll típico bajo diferentes modalidades del cultivo de Soja 



























Figura 4.2.3.2: Relación entre el % de materia orgánica de los suelos pre 
simulación y de los sedimentos. 
Sin embargo, la proporción de materia orgánica de los sedimentos que es 
transportada durante el proceso de escorrentía depende no sólo de su concentración 
inicial en el suelo sino también de la calidad de materia orgánica, del grado de partición 
entre la fase particulada y soluble y de, como se mencionó anteriormente, la 
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composición granulométrica de los sedimentos. Así las diferencias encontradas en los 
coeficientes de enriquecimiento entre los suelos estudiados pueden deberse a estos 
factores. 
Las pérdidas de carbono orgánico total (COT: CO particulado + CO disuelto) 
fueron un reflejo de las pérdidas de sedimentos durante las simulaciones de lluvia. En la 
Figura 4.2.3.3 se observa una regresión lineal positiva entre la concentración de 
sedimentos transportados y el CO de la escorrentía (R2=0,942; p<0,05). Los resultados 
obtenidos estarían avalados por la dinámica que tiene el carbono orgánico durante los 
eventos de precipitación. Durante el proceso de escorrentía superficial, el CO se mueve 
mayoritariamente en forma particulada.  
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Figura 4.2.3.3: Relación entre la pérdida de COT (particulado + disuelto) (g L-1) 
y la concentración de los sedimentos exportados (g L-1). 
Strickland et al. (2012) realizaron simulaciones de lluvia para estimar las 
pérdidas de nitrógeno y carbono particulado en un Ultisoll ubicado en Tift County, 
Georgia, USA. En dicho ensayo, el patrón de pérdida de carbono reflejó las 
exportaciones de sedimentos (R2>0,99), situación muy similar a la ocurrida en este 
trabajo. Según los autores, esto fue consecuencia de que la mayoría de la MO fue 
movilizada en forma particulada. 
De Siervi et al. (2005) estudiaron el efecto del agregado de enmiendas orgánicas 
sobre el movimiento de metales pesados durante eventos de erosión hídrica utilizando la 
misma metodología que en este trabajo, con resultados semejantes a los encontrados en 
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este trabajo de tesis encontraron resultados similares, reportando que la mayor 
concentración de metales se encontró en los sedimentos transportados por la escorrentía 
superficial y no en la fracción disuelta. 
En la Figura 4.2.3.4 se presentan las distintas fracciones de carbono orgánico en 
las escorrentías, con una predominancia de la forma particulada sobre la disuelta. El 
carbono orgánico disuelto (COD) representa entre el 0,9 y 2% del carbono orgánico 
total para las series estudiadas, con la excepción del Natracualf típico correspondiente a 


















































Figura 4.2.3.4: Fraccionamiento del carbono orgánico particulado y disuelto 
obtenido durante las simulaciones de lluvia en las escorrentías. Letras diferentes 
indican diferencias significativas para cada variable entre las distintas series 
(p<0,05); letras minúsculas corresponden a la variable COP y letras mayúsculas 
para la variable COD. 
El carbono orgánico disuelto transportado en la escorrentía del suelo del 
Complejo Arroyo Morales (CoAoMo) es proporcionalmente mayor al de las demás 
series de la topo secuencia y esto podría deberse a diferentes causas. Por un lado, la 
presencia de un feed-lot aguas arriba del Establecimiento Agropecuario situado a 1km 
del arroyo, en las cercanías de la ruta 200 (Mapa 3.6, Capítulo III), que descarga sus 
efluentes en el curso del Arroyo Morales. Bargiela (2009) realizó muestreos en las 
descargas de estos efluentes y encontró que los valores de carbono orgánico disuelto y 
carbono orgánico total indicaban contaminación de tipo orgánica. La MO hallada 
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presentaba condiciones de poca humificación, por lo que sería más susceptible al 
arrastre por el agua de escorrentía durante las simulaciones (Iorio y Barros, 2001). Por 
otra parte, las condiciones poco favorables para la humificación de la MO autóctona en 
el suelo de CoAoMo, dado que corresponde a un suelo del plano aluvial sometido a 
inundaciones y además la elevada concentración de sodio que posee, contribuyen a la 
predominancia de la fracción disuelta del carbono. Análisis de los sedimentos del cauce 
del arroyo Morales revelaron que los ácidos de menor peso molecular dominaban la 
composición de la MO generada in situ (Bargiela, 2009), los cuales serían más 
fácilmente transportados por la escorrentía. 
4.2.4 Nitrógeno 
Los contenidos porcentuales de nitrógeno Kjeldahl de los sedimentos generados 
a partir de la simulación de lluvias en las cuatro serie analizadas aumentaron 
significativamente respecto a los suelos originales (p<0,05) (Figura 4.2.4.1). Este 
fenómeno estaría explicado en parte por la fracción orgánica de los sedimentos así 







































Figura 4.2.4.1: Contenidos porcentuales de nitrógeno Kjeldahl obtenidos en los 
suelos pre simulación (PRESS), sedimentos (ROSD) y suelos post simulación 
(POSS). Letras diferentes indican diferencias significativas para cada serie (p<0,05). 
El enriquecimiento en MO de los sedimentos, presentado en el apartado 4.2.3, 
explicaría el aumento en N Kjeldahl, ya que aproximadamente el 98% del nitrógeno 
edáfico se encuentra contenido en la materia orgánica del suelo, estando así la cantidad 
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de nitrógeno correlacionada con la de carbono orgánico (Álvarez y Steinbach, 
2010).Debido a que en estos suelos la arcilla predominante es la illita y mediante el 
proceso de sustitución isomórfica, el Si4+ es reemplazado por Al3+, el déficit de carga 
producido queda parcialmente equilibrado por NH4
+ (Giuffré, 2009). En consecuencia, 
el enriquecimiento en nitrógeno Kjeldahl observado en los sedimentos podría deberse 
en parte a este proceso. 
Tabla 4.2.4.1: Relaciones de enriquecimiento para Nkj entre los 
sedimentos y los suelos previos a las simulaciones. 





Los coeficientes de enriquecimiento de nitrógeno Kjeldahl en los sedimentos 
respecto a los suelos originales oscilaron entre 1,3 y 1,7 (Tabla 4.2.4.1).  
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Figura 4.2.4.2: Relación entre el nitrógeno Kjeldahl exportado y los sedimentos 
exportados. 
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Diferentes autores (Sharpley, 1985; Zhang et al., 2010; Strickland et al., 2012; 
Wallace et al., 2015) también encontraron enriquecimiento en nitrógeno en las 
escorrentías de suelos con propiedades físico-químicas similares a las de este estudio. 
Se encontró una regresión lineal positiva entre el nitrógeno Kjeldahl (g.L-1 de 
escorrentía) de la escorrentía superficial y la cantidad de sedimentos transportados 
(R2>0,96; p<0,05) (Figura 4.2.4.2). Esto indica que la mayoría del nitrógeno Kjeldahl 
transportado durante el proceso erosivo se movió en forma particulada.  
Por otro lado, la partición del Nkj exportado sigue un patrón similar al del 
carbono orgánico (Figura 4.2.4.3). En ambos casos, la fracción disuelta adquiere una 
mayor relevancia en el CoAoMo (2,7%) respecto a las restantes series (entre 0,5 y 
0,9%). Dicha similitud sería producto de que el Nkj disuelto es principalmente 
nitrógeno orgánico que se encuentra comprendido dentro de la materia orgánica 
disuelta, cuantificada mediante la determinación del COD. En consecuencia, la mayor 
proporción de COD en las aguas de escorrentía encontrada para el Complejo Alcalino 





































































Figura 4.2.4.3: Fraccionamiento del nitrógeno Kjeldahl particulado y disuelto 
obtenido durante las simulaciones de lluvia. Letras diferentes indican diferencias 
significativas para cada variable entre las distintas series (p<0,05); letras 
minúsculas corresponden a la variable N Kjeldahl particulado y letras mayúsculas 
para la variable N Kjeldahl disuelto.  
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Ma et al, (2016) encontraron una correlación significativa entre el contenido de 
carbono orgánico y el contenido de nitrógeno Kjeldahl de la matriz sólida. 
4.2.5 Fósforo 
En todas las series de suelo bajo estudio, los sedimentos exportados presentaron 
un enriquecimiento en P Bray con respecto a los suelos pre simulación (Figura 4.2.5.1). 
Esto podría ser resultado del menor tamaño de partículas encontrado en los sedimentos, 
mayoritariamente limo y arcilla, sobre las cuales se favorece la sorción de nutrientes 
(Bertol et al., 2007). Barbosa et al. (2009), utilizando simulaciones de lluvia en un 
Inceptisoll ubicado en el estado de Santa Catarina (Brasil), también encontraron que el 
nivel de fósforo de los sedimentos transportados en la escorrentía se veía incrementado 
a medida que disminuía el tamaño de partícula, sosteniendo que este proceso se daría 
porque las partículas del suelo de menor tamaño tienen la mayor capacidad de adsorción 
de fósforo y por lo tanto la remoción de fósforo por erosión hídrica sería un proceso 
selectivo.  
Los coeficientes de enriquecimiento de P para los sedimentos de las cuatro 
series analizadas se muestran en la Tabla 4.2.5.1, y resultan levemente superiores a 1 
con la excepción de la serie Sv7 que presenta un valor, en promedio, 3 veces mayor. 
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Figura 4.2.5.1: Fósforo extractable (Bray & Kurtz) obtenidos en los suelos pre 
simulación, sedimentos y suelos post simulación. Letras diferentes indican 
diferencias significativas entre los sedimentos de las distintas series (p<0,05).  
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Estos resultados son similares a los valores reportados por Marelli et al. (2007) y 
Sharpley (1985), quienes hallaron coeficientes de enriquecimiento de 1,1 y de entre 
1,87 y 2,72, respectivamente. Bertol et al., (2007) encontraron que las pérdidas de 
fósforo en los sedimentos estaban fuertemente influenciadas por el tamaño de las 
partículas, encontrando un ajuste a un modelo exponencial negativo. De esta manera, 
muestran la fuerte influencia del tamaño de la partícula sobre la cantidad de P que se 
transporta en la escorrentía. El suelo de la serie Sv7 es uno de los que presenta mayor 
porcentaje de arcillas, junto con el del CoAoMo. Sin embargo, la diferencia no es tan 
importante como para justificar dicho enriquecimiento. Además, estos suelos son los 
que presentan la concentración más baja de fósforo. Sin embargo, la concentración de 
calcio es la más elevada al ser comparada con la de los otros suelos analizados así como 
en el agua de escorrentía generada durante la simulación. Por otro lado, Yang et al. 
(2013) encontraron que el agregado de ácidos húmicos exógenos a suelos calcáreos (pH 
8,5) produjo un incremento significativo en los contenidos de P extractable de entre el 
36-42%, mientras que los contenidos de P total y de P orgánico se mantuvieron 
inalterados. Según los autores, los ácidos húmicos son ricos en carbohidratos, los cuales 
contienen grupos carboxilos que podrían competir por los sitios de adsorción de 
ortofosfatos y, en consecuencia, incrementar la disponibilidad del fósforo. La materia 
orgánica compleja al catión precipitado con el fosfato, por ejemplo el calcio, haciendo 
más disponible al anión. 
Tabla 4.2.5.1: Coeficientes de enriquecimiento para P Bray 







Se encontró una regresión lineal positiva entre las pérdidas de fósforo en el agua 
de escorrentía (expresada como mg P.L-1) y las concentraciones de sedimentos 
generados durante las lluvias simuladas para cada una de las series de suelo evaluadas, 
exceptuando del análisis las muestras correspondientes al CoAoMo (R2>0,51; p<0,05) 
(Figura 4.2.5.2).  
Para realizar la regresión se tuvo en cuenta la suma del fósforo extractable de los 
sedimentos (P particulado) y del fósforo disuelto presente en las aguas de escorrentía. El 
criterio utilizado tuvo en cuenta que dicha fracción es más rápidamente disponible para 
la biota acuática que el fósforo particulado y por lo tanto, la que más influye en el 
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proceso de eutrofización de los cursos de aguas superficiales. En las simulaciones de 
lluvia de las series analizadas se observa que la fracción particulada es la fracción 
predominante del fósforo que sale del sistema a través de la escorrentía (Figura 4.3.5.3). 
Tal como menciona Marelli et al. (2007), estos resultados se deben a que el P se 
encuentra en el suelo en asociación con las arcillas y, en consecuencia, es transportado 
durante los eventos erosivos en forma mayoritariamente particulada. Sin embargo, el 
porcentaje de fósforo disuelto exportado representa entre 5,4% y 27% del fósforo total, 
representando un severo riesgo para los cuerpos de agua. Cabe destacar que en este 
trabajo se tomó la decisión de determinar el contenido de P disuelto de las aguas de 
escorrentía en detrimento del P reactivo soluble (PRS) debido al bajo nivel inicial del 
nutriente que presentaban los suelos bajo análisis. 
El suelo perteneciente al Complejo del Arroyo Morales (CoAoMo) merece ser 
analizado separadamente. Observando la Figura 4.2.5.2 puede apreciarse que a medida 
que aumentan las concentraciones de sedimentos exportados por las simulaciones de 
lluvia, la salida de fósforo del sistema también sufre un incremento. Lo notable es que 
las muestras del suelo del Complejo Alcalino se encuentran desfasados con respecto al 
resto de los suelos bajo estudio, es decir, que se observan elevadas exportaciones del 
nutriente junto con un proporcionalmente menor transporte de sedimentos. Estos 
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Figura 4.2.5.2: Relación entre la concentración de P total exportado en la 
escorrentía y las concentraciones de sedimentos exportados en g L-1.  
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resultados estarían explicados por la presencia de un feed-lot aguas arriba del 
establecimiento que descarga sus efluentes al curso del Arroyo Morales. El fósforo 
aportado al sistema por dicho feedlot sería transportado por las aguas del arroyo y 
enriquecería el suelo del Complejo. 
En un trabajo realizado por García y Fabrizio de Iorio (2005) se estudió la 
incidencia de la descarga del feedlot de referencia sobre la calidad de las aguas del 
arroyo Morales, aguas arriba del punto de muestreo sobre el Complejo Alcalino del 
presente trabajo. Allí  se afirma que en las aguas del arroyo se registra un aumento en 
las concentraciones de N y P, y de la demanda biológica de oxígeno (DBO), 100 m 
aguas abajo de la descarga, cuyos valores sobrepasan los límites establecidos por 
organismos nacionales e internacionales para la protección de la vida acuática, y tienen 
una marcada influencia en la calidad de agua del arroyo Morales. Los autores antes 
citados afirman que a través del arroyo se produce exportación de contaminantes fuera 
del sistema. Estos datos justificarían el contenido proporcionalmente mayor de fósforo 


































































Figura 4.2.5.3: Fraccionamiento del fósforo particulado y disuelto obtenido 
durante las simulaciones de lluvia. Letras diferentes indican diferencias 
significativas entre los sedimentos de las distintas series (p<0,05); letras minúsculas 
corresponden a la variable P particulado y letras mayúsculas para la variable P 
disuelto. 
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En la Figura 4.2.5.4 se observa que los contenidos de fósforo disuelto en las 
aguas de escorrentía presentaron una regresión lineal positiva (R2>0,71; p<0,05) con las 
concentraciones de fósforo extractable en la capa superficial de los suelos. Por otro 
lado, la figura permite apreciar que los niveles de fósforo total disuelto en las aguas de 
escorrentía fueron bajos en comparación con los niveles de los sedimentos y de los 
suelos originales, obteniéndose valores entre 0,025 y 0,088 mg L -1. Barbosa et al. 
(2009), también reportaron bajas concentraciones de fósforo en los efluentes líquidos. 
Los autores sostienen que las diferencias de magnitud entre las fracciones sólidas y 
líquidas de la escorrentía serían producto de la baja solubilidad del elemento y la fuerte 
adsorción del mismo con los coloides del suelo. Los mayores porcentajes de fósforo 
disuelto encontrado en las aguas de escorrentía generadas durante las simulaciones de 
lluvia en este trabajo comparados con los informados por Barbosa et al. (2009) (6,9 mg 
P.kg-1 en los 2,5cm superficiales) podría deberse a los mayores niveles de este nutriente 
encontrados en los suelos originales en este trabajo (entre 5,8 y 21,49 mg P.kg-1).  
Wu et al. (2012) también hallaron una correlación positiva entre las pérdidas de 
sedimentos por escorrentía y la exportación de fósforo tal como se observa en este 
trabajo. Los autores sostienen que los contenidos de sedimentos tienen una importante 
influencia en los valores de fósforo exportados porque dicho nutriente se encuentra 
adsorbido a las partículas del suelo y por ende el fósforo particulado transportado por la 
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Figura 4.2.5.4: Relación entre la concentración de P Bray de los suelos pre 
simulación y el fósforo total disuelto de los efluentes líquidos.  
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Bertol et al. (2007), realizando simulaciones de lluvias, obtuvieron resultados 
similares. En el trabajo de referencia se realizó una fertilización previa a la simulación. 
Dichos autores también obtuvieron una regresión lineal positiva (R2 = 0,87) entre los 
contenidos de P soluble y P extractable de los suelos. Los autores sostienen que debido 
al elevado grado de ajuste de la regresión, sería posible predecir los contenidos de P en 
las aguas de escorrentía basándose en determinaciones de P extractable en los suelos 
donde los procesos erosivos tienen lugar. 
4.7 Conclusiones 
Las simulaciones de lluvia produjeron un efecto de erosión selectiva, donde las 
arcillas y los limos fueron transportados en mayor proporción. Esto tuvo como 
consecuencia que los sedimentos presentasen un enriquecimiento en materiales finos. El 
menor tamaño de estas fracciones favorecería su transporte debido a su mayor 
capacidad de sustentación en el agua de escorrentía. 
Los resultados mostraron que las concentraciones de sedimentos exportados 
desde el Complejo Alcalino (CoAoMo) fueron significativamente menores que las de 
los demás suelos de la topo secuencia analizada. La elevada concentración de sodio 
presente en el CoAoMo actuaría incrementando la cohesión del mismo y formando un 
sello superficial que disminuiría el desprendimiento de sedimentos durante los procesos 
erosivos. 
En cuanto a los nutrientes del suelo, se observó que las concentraciones de 
materia orgánica, nitrógeno Kjeldahl y fósforo extractable fueron significativamente 
mayores en los sedimentos que en los suelos que les dieron origen, demostrando la 
existencia de un enriquecimiento en nutrientes de los sedimentos. El movimiento 
diferencial de nutrientes sería consecuencia del efecto de erosión selectiva, donde los 
materiales coloidales del suelo (arcillas y materia orgánica) son transportados en forma 
proporcionalmente mayor. En este sentido, la materia orgánica transportaría la mayor 
cantidad del nitrógeno y a una fracción de fósforo y las arcillas movilizarían al amonio 
y al fósforo inorgánico. 
En relación a esta temática, los resultados obtenidos muestran una tendencia que 
indica que el horizonte superficial de la serie San Vicente 7 (Sv7) presentaría un mayor 
potencialidad de exportación de nutrientes y sedimentos. El material parental, la 
secuencia de horizontes (presencia de un horizonte E o eluvial) y/o la posición en la 
pendiente de este pedón podrían ser los factores desencadenantes de este proceso. 
La expresión de las variables bajo análisis en concentraciones absolutas (g 
nutriente L-1) permitió observar que las exportaciones totales de todos los nutrientes 
bajo estudio (disuelto + particulado) mostraron una regresión lineal y positiva con las 
concentraciones de sedimentos transportados durante las simulaciones de lluvia. Los 
resultados obtenidos permitirían afirmar que el mayor aporte de nutrientes hacia los 
cursos de agua superficiales está representado por la concentración de los mismos 
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asociados al material particulado producto de la escorrentía superficial, y no como iones  
disueltos en las aguas de escorrentía. 
Sin embargo, en el CoAoMo se observó una mayor incidencia relativa de las 
fracciones disueltas de la materia orgánica y del nitrógeno Kjeldahl. Al parecer, las 
condiciones poco propicias para la humificación de la materia orgánica serían el factor 
determinante de este proceso.  
Los resultados obtenidos en el CoAoMo muestran que la calidad de los cursos de 
agua superficiales ubicados en zonas con actividades agropecuarias podrían modificar 
las características de los suelos adyacentes a los mismos. Las concentraciones 
proporcionalmente mayores de fósforo extractable halladas en el suelo original del 
Complejo (aprox. un 67% más que en el resto de los suelos) serían también producto de 





























































































 La composición del agua de arroyos y ríos está influenciada por las descargas a la 
corriente a través de la escorrentía, el uso de la tierra, y la actividad de los organismos en su 
cuenca de drenaje. (Arreghini et al, 2005).  
El proceso de contaminación de los cursos de agua superficiales se ha ido 
intensificando durante el último siglo; provocando diversos impactos negativos en el 
ambiente. Numerosos estudios han documentado la elevada concentración de 
contaminantes de diversa índole (orgánicos, nutrientes, metales pesados) ya sean de origen 
urbano, agrícola, minero o industrial, asociados a los sedimentos de las cuencas sujetas a 
mayores presiones demográficas (Iorio et al., 2005; Arreghini et al., 2005; Segura et al., 
2006; Kaushik et al., 2009, Darder et al, 2012; Darder et al., 2014).  
Los peligros de los contaminantes para la vida acuática radican en sus diversos 
niveles de persistencia, toxicidad y potencial de bioacumulación (Van Metre y Mahler, 
2004). Los metales de origen antropogénico, usualmente en formas disueltas y particuladas, 
se incorporan rápidamente a compuestos órgano-metálicos o a algunas fases minerales. Sus  
formas móviles y potencialmente móviles representan uno de los riesgos de toxicidad más 
importantes en el medio ambiente.  
Los sedimentos juegan un papel importante en el traslado de gran parte de los 
nutrientes y contaminantes que llegan a los arroyos y ríos, especialmente durante los 
episodios de escorrentías  con implicaciones para la eutrofización y la degradación de los 
hábitats acuáticos (Prego y Vergara, 1997; Alfaro, 2004;  De Siervi et al., 2005; Devesa-
Rey et al., 2009; Rodríguez-Blanco et al., 2010). 
Comprender los procesos  que controlan los metales exportados a causa de la 
escorrentía es sumamente importante para evaluar y anticipar los impactos sobre los cursos 
de agua. El mecanismo de transporte varía para cada metal dependiendo de su abundancia, 
su solubilidad y distribución en las distintas fases geoquímicas de los suelos (Palleiro et al., 
2014).  
Todos los  metales estudiados en este trabajo presentan una considerable 
importancia toxicológica en los ambientes acuáticos.  
El objetivo del presente capítulo es cuantificar las concentraciones totales de Cu, 
Zn, Ni, Pb y Cr exportados en la escorrentías (metal particulado y disuelto) y compararlas 
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5.1  Cobre (Cu) 
En la Figura 5.1.1 se observa la concentración total de Cu en los suelos originales, 
en los sedimentos producto de la escorrentía y en los suelos post simulación. En los casos 
estudiados, excepto en la serie Sv7 se detecta que  la concentración de Cu en los 
sedimentos exportados es significativamente mayor que en los suelos (p<0,05).  A pesar de 
que en Sv7 no se encuentran diferencias significativas entre la concentración de este metal 
en los sedimentos exportados y en los suelos (originales y post simulación), la tendencia es 
la misma que en las otras series de suelos analizadas. El Cu total en los suelos varió, de 
21,04 mg kg-1 en el caso del horizonte Ap del suelo perteneciente a la Serie Sv7, hasta 
29,07 mg kg-1 en el horizonte superficial del suelo perteneciente a la serie Br13. Al evaluar 
la concentración de Cu total en los suelos luego de realizada la simulación (POSTSIM), 
ésta se encontró en el caso de todos los suelos estudiados en niveles similares  a las 




























Figura 5.1.1: Concentración total de Cobre (mg kg-1) en los suelos originales, en los 
sedimentos, y en los suelos post simulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras 

















De acuerdo con los resultados obtenidos, y en relación a lo expuesto en el capítulo 
precedente,  se podrían establecer Coeficientes de Enriquecimiento de los metales en  los 
sedimentos exportados en relación a la concentración total de los metales de los suelos 














Ce = Coeficiente de Enriquecimiento 
[Cused] = Concentración de Cu total en el sedimento exportado (mg kg
-1). 
[Cusuelo] = Concentración de Cu total en el suelo original (mg kg
-1). 
Dichos Coeficientes  se detallan  en la tabla 5.1.1.1. 
























Según lo observado en la Tabla 5.1.1, en los cuatro suelos estudiados, los 
sedimentos producto de la escorrentía  se enriquecieron con respecto a este metal, por lo 
tanto presentan un comportamiento similar a lo observado en los casos de Carbono 
Orgánico, Nitrógeno total y Fósforo Bray, expuestos en el capítulo 4. Este resultado 
indicaría que la mayor parte  del Cobre transportado durante el proceso erosivo lo hizo en 
forma particulada. Resultados similares fueron reportaron por Miller et al. (2003) en dos 
cuencas agrícolas de Estados Unidos de Norte América y por Palleiro et al. (2014) en una 
cuenca rural del noroeste de España. Por otro lado, Sharpley (1985) encontró 
enriquecimiento de Nitrógeno Kjeldahl en los sedimentos transportados por escorrentías  
producidas luego de una simulación de lluvia, en  Molisoles y Alfisoles de cuencas 
agropecuarias de Oklahoma y Texas, sometidos a  distintos cultivos, comparando lotes en 
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 En la Figura 5.1.2 se visualiza la concentración total de Cu en los sedimentos 
exportados por la escorrentía o Cu particulado (CuP)  y en la fase líquida de la escorrentía o 




































COBRE TOTAL SEDIMENTO COBRE TOTAL DISUELTO  
Figura 5.1.2: Concentración total de Cobre particulado y Cobre disuelto de la 
escorrentía. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo 
Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras diferentes para una misma serie de 
suelo indican diferencias significativas (p<0.05). 
De acuerdo con la USEPA (2003), en los sistemas de agua dulce no contaminada, 
las concentraciones de Cu deberían encontrarse dentro del intervalo 0,2 a 30 µg L-1. En el 
presente estudio, las concentraciones de Cu total disuelto medidos en la fase líquida de las 
escorrentías fueron en todos los casos superiores a esos valores (Figura 5.1.2). Por otro 
lado, superaron los niveles guía para la protección de la vida acuática establecidos por la 
Ley de Residuos Peligrosos de la República Argentina (Nº 24.051) (2 g L-1) y por la 
Subsecretaria de Recursos Hídricos de la Nación Argentina (nivel guía para la protección 
de la biota acuática aplicable a agua dulce: NGPBA (Cobre: 6,6 g L-1) (2005). Las 
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dedicada desde hace más de 30 años a la producción pecuaria intensiva y extensiva en los 
suelos en análisis. La utilización de los suelos en cuencas agropecuarias caracteriza la 
calidad y cantidad de la escorrentía  producido, y por lo tanto el aporte de metales disueltos 
y particulados a los distintos cursos de agua adyacentes a estas zonas productoras 
(Rodríguez-Blanco et al., 2010). De tal manera, altas concentraciones de metales en la 
escorrentía afectan directamente la flora y fauna acuática de los arroyos y ríos de la cuenca.  
De acuerdo con los resultados obtenidos en el presente estudio, el Cu aportado por 
la fase líquida de las escorrentías es altamente tóxico para la vida acuática, afectando por 
igual a peces, invertebrados y anfibios (Banas et al., 2010). En cuanto a los valores  de Cu 
particulado en los sedimentos exportados no superaron en ningún caso analizado el nivel 
máximo de concentración admitido por la ley N° 24051 de Residuos Peligrosos para uso 
agrícola (150 mg kg-1 de suelo), pero si el nivel base de sedimentos no poluídos de 31 mg 
kg-1 (Salomons y Forstner, 1984). 
En la Figura 5.1.3 se observa la correlación existente entre los sedimentos erogados 
en cada simulación (incluyendo los cuatro suelos estudiados) y la concentración de Cu total 
en la fracción particulada expresada como mg de metal por litro de escorrentía.  
De igual forma a lo encontrado en los casos de Materia Orgánica, Nitrógeno y 
Fósforo, se observa  para el caso del Cu, una correlación lineal significativa (R2= 0,8507; 
p< 0,01), entre los sedimentos exportados y el Cu particulado (Figura 5.1.3).  
La concentración de cobre obtenida en los sedimentos exportados fue mayor que la 
informada por Rodríguez-Blanco et al. (2009) quienes trabajaron en una cuenca 
agroforestal del noroeste de España. Las pérdidas de Cu total particulado fueron un reflejo 
de las pérdidas de sedimentos durante las simulaciones de lluvia tal como lo expresaran De 
Siervi et al. (2005) y Palleiro et al. (2014). El metal transportado puede ser “dominado” por 
los sedimentos, ya que son adsorbidos mayoritariamente en el material particulado de la 
escorrentía.   
Los metales transportados ligados al sedimento se pierden durante los procesos de 
erosión hídrica en proporción a su concentración en el suelo (Xue et al., 2003). Niveles 
altos de metales pesados en sedimentos no reflejan necesariamente influencia 
antropogénica (Lu et al., 2014) y pueden deberse a procesos pedogénicos o a efectos de la 
granulometría (Seshan et al., 2012). Por otra parte, la estructura de los sedimentos, junto 
con sus superficies  los hace un sorbente natural donde se acumulan todo tipo de sustancias 
que podrían resultar perjudiciales para el ecosistema.  
En este trabajo se tiene  una correlación lineal negativa (R2=0,46 , p<0,05) entre la 
concentración de Cu particulado y el carbono orgánico total de los sedimentos exportados 
(Anexo). Este resultado responde probablemente a las distintas calidades de la materia 
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orgánica de los suelos y no tanto a las cantidades (Lauro et al., 2010). En el Natracualf 
(serie CoAoMo) se tiene una materia orgánica más susceptible de ser transportada, debido a 
la alta concentración de sodio en superficie; en cambio en los otros suelos (Argiudoll,  
analizado en dos fases correspondientes a la serie Brandsen, como se expresara en el 
Capítulo 3; Argialboll Típico; serie San Vicente)  la materia orgánica tiene otros grados de 
humificación, tal como lo informaron Barros y Iorio (2001), quienes trabajaron con los 
ácidos húmicos y fúlvicos de esos suelos. 
 























Figura 5.1.3: Relación entre Cu total particulado (mg.L-1 ) y los sedimentos 
exportados (g.L-1) en cada simulación. 
La serie Brandsen 13 corresponde a un tendido bajo, sometido a inundaciones 
(Iorio, 2010) por lo tanto la materia orgánica está menos humificada  o sea con menor 
grado de complejación  y por ende menor concentración de Cu asociado, a pesar de tener 
una concentración de materia orgánica levemente mayor que el suelo correspondiente a la 
serie Brandsen 7.  
Las sustancias húmicas juegan un importante papel en el ciclo biogeoquímico de los 
metales pesados. Reaccionan con los iones metálicos para formar complejos órgano-
metálicos de diferentes estabilidades. La solubilidad, precipitación, movilidad, migración, 
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reciclado, redistribución y concentración de estos iones están influenciados por dichas 
reacciones.  
Las interacciones entre metales pesados y sustancias húmicas pueden agruparse en 
diferentes categorías: intercambio iónico, sorción superficial, complejación, quelación, 
coagulación y peptidización (Schnitzer y Khan, 1989; Brady y Weil, 2002).  
La materia orgánica fresca y la materia orgánica estable o humificada no tienen la 
misma capacidad de complejación, quelación y adsorción. Se ha puesto repetidamente de 
manifiesto por diversos autores (Sposito, 1989; Brady, 2005) que cuanto mayor sea al 
grado de humificación de la materia orgánica mayor será su potencial para formar 
complejos órgano-metálicos. Estos complejos tienen una estabilidad variable y su 
solubilidad depende, entre otros factores, del pH y del contenido y tipo de materia orgánica 
(Covelo, 2005). 
El contenido relativamente alto de oxígeno de los grupos funcionales tales como 
carboxilos, hidroxilos fenólicos y alcohólicos, C=O cetónicos y quinónicos proveen un 
mecanismo para la interacción con los constituyentes inorgánicos de suelos y aguas 
(Schnitzer, 1978). A través de sus grupos funcionales estas sustancias interactúan con los 
iones metálicos, óxidos, hidróxidos, y minerales dando lugar a asociaciones con 
características químicas ampliamente diferentes. (Kerndorff y Schnitzer, 1980; Zunino y 
Martin, 1997; Ritchie y Perdue, 2003). 
Aunque la unión de los metales con la materia orgánica puede verse como un 
proceso de intercambio entre los H+ de los grupos funcionales acídicos y los iones 
metálicos (Marshall et al., 1995), el alto grado de selectividad de la materia orgánica por 
ciertos iones metálicos sugiere que algunos metales se coordinan directamente con los 
grupos funcionales, formando complejos de esfera interna (Lee et al., 2005). 
Se ha encontrado que los complejos de Cu con los ácidos húmicos son más estables 
que los de Zn (Waller y Pickering, 1993; Pinheiro et al., 1994; Gao et al., 1999; Bargiela y 
Iorio, 2006b). Ladonin y Margolina (1997) atribuyeron este efecto a que el Cu forma 
complejos de coordinación con las sustancias húmicas, en cambio el Zn se caracteriza más 
por reacciones de intercambio catiónico con estas sustancias. 
En general la estabilidad de los complejos orgánicos con los iones metálicos 
aumenta a medida que el tamaño del ion disminuye (a igualdad de carga del ion), debido al  
incremento de la densidad de carga. Jackson et al. (1978) establecieron el siguiente orden 
de estabilidad para los iones divalentes: Cu>Ni>>Co>Zn>Mn>Ca>Fe>Mg.  
Dado que diversos parámetros ambientales pueden modificar el orden de 
estabilidad, diferentes investigadores informaron distintos resultados con respecto a dichos 
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órdenes. La densidad de carga del ion afecta la energía de unión. Un complejo de Fe(III) es 
más estable que uno de Fe(II) y en general el Fe(III) forma complejos aún más estables que 
el Cu(II). La electronegatividad del metal influye también sobre las propiedades de los 
complejos órgano-metálicos (Rashid, 1985).  
Se ha comprobado que los iones Cu+2 están principalmente enlazados a los 
minerales del suelo en cantidades mucho mayores que los de Cd+2 y que la capacidad 
reguladora de los minerales del suelo disminuye primero para los iones Cu+2 que para los 
de Cd o Zn (Lair et al., 2007). Estos autores indicaron que la sorción y desorción de Cu 
refleja una fuerte unión a los minerales del suelo y, además, es sobradamente conocido que 
el Cu divalente tiene una fuerte tendencia a formar complejos con las superficies de los 
suelos, especialmente con la materia orgánica, óxidos y arcillas.  
Los iones Cu+2 son sorbidos preferentemente por la materia orgánica en cantidades 
dos veces superiores a los de Cd o Zn y los datos de desorción, obtenidos en distintas 
fuentes bibliográficas, indican que el Cu en la fase mineral está enlazado de forma muy 
poco móvil (Iorio et al., 2015).  
Por lo tanto, la movilidad de este ion, dependerá mayoritariamente del grado de 
asociación con las sustancias húmicas. 
La concentración de Cu particulado en las escorrentías de  los suelos analizados  
(Figura 5.1.2) excepto en SV7  es mayor al valor base de referencia (31 mg kg-1), dado por 
Salomón y Förstner (1984) para sedimentos no contaminados,  y menor al nivel guía de 
calidad (35,7 mg kg-1)  para la protección de la vida acuática, valor por encima del cual  en 
algunos casos se detectó toxicidad a organismos biológicos (CCME, 1999).  
Analizando para cada suelo el Cu total (mg L-1) de la escorrentía (Cu particulado + 
Cu disuelto) y el porcentaje de ese total que corresponde al Cu disuelto, se observa que en 
el CoAoMo se tiene el mayor porcentaje de Cu disuelto, el cual  se condice con el mayor 
porcentaje de COD (% del C total de la escorrentía) (Tabla 5.1.2).  
En este suelo la concentración de Na en el agua de escorrentía fue 12, 10 y 3 veces 
superior a los de las series Br6, Br13y SV7 respectivamente (Tabla 4.1.c), por lo que este 
resultado podría explicar esa mayor proporción de COD, debido a un efecto de dispersión 
del carbono orgánico en la escorrentía del Complejo Arroyo Morales.  
Además se detecta  una regresión lineal positiva entre el porcentaje de Cu disuelto y 
el porcentaje de COD (R2=0,8329, p<0,01) (Figura 5.1.4), en las escorrentías analizadas. 
Esta relación indica una importante asociación de este metal con la materia orgánica 
disuelta. Debido a que algunos  metales muestran una alta afinidad por la materia orgánica 
(tanto sólida como disuelta), la partición sólido/solución de la materia orgánica es un 
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proceso importante que contribuye a la movilidad de los metales (Tipping et al., 2003, Fest 
et al., 2008). Los complejos orgánicos solubles con los iones metálicos influyen en la 
movilidad  y biodisponibilidad de estos últimos (Kerven et al., 1995), funcionando como 
transportadores iónicos (Gatti et al., 1997, Pietrzak, 2004, Arreghini et al., 2006, Fest et al., 
2008).  
Tabla 5.1.2: Concentración de sedimentos exportados. Concentraciones de Cu total, 
Cu particulado, Cu disuelto y Carbono Orgánico Total. Porcentaje de  Cu disuelto  y 
de Carbono Orgánico Disuelto en las escorrentías de los distintos suelos. Letras 
diferentes en una misma  fila indican diferencias significativas  (p<0,05). 
 CoAoMo Br6 Sv7 Br13 
Sedimentos exportados (g L -1) 8,89 b 23,12 a 28,32 a 21,80 a 
Cu P (mg L -1) 0,307 b 0,746 a 0,748 a 0,708 a 
Cu D (mg L-1) 0,062 a 0,040 a 0,034 a 0,060 a 
Cu Total (D+P) ( mg. L-1) 0,368 b 0,786 a  0,782 a 0,769 a 
% Cu D* 16,72 a 5,55 b  4,46 b  7,38 b 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
448 c 1.383 b     1.868 a   1.229 b   
% Carbono orgánico D ** 5,076 a 0,895 b 1,971 b  1,244 b 
D: disuelto; P; particulado; * Porcentaje del Cu Total; **Porcentaje del Carbono total 
En la materia orgánica derivaba principalmente de la escorrentía de los suelos del 
área o de material biogénico in situ se observa una correlación lineal positiva entre el COD 
y la concentración de los metales complejados (Bargiela y Iorio, 2011). Este resultado 
indica que pequeñas cantidades de COD son capaces de complejar altos contenidos de 
metales (Lu et al., 2003). En general la materia orgánica disuelta consiste mayoritariamente 
de sustancias húmicas y el resto está compuesto por moléculas más pequeñas como 
carbohidratos, ácidos carboxílicos y ácidos hidrofílicos macromoleculares. Otros estudios 
consideran que sólo una fracción de la materia orgánica disuelta es reactiva y estiman 
composiciones variables (50% de ácidos fúlvicos y 50%  inerte; 65% de ácidos fúlvicos y 
35% inerte) y suponen que la contribución de los ácidos húmicos a esta fracción es 
despreciable (Weng et al., 2002. Tipping et al., 2003, Fest et al., 2008). 
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Figura 5.1.4: Relación entre el porcentaje de COD Disuelto y el porcentaje Cu 
disuelto. 
5.2. Zinc (Zn) 
En la Figura 5.2.1 se observa la concentración total de Zn en los suelos originales y 
post simulación, y en los sedimentos exportados. En las cuatro series de suelos analizadas  
la concentración de este metal es significativamente mayor en los sedimentos exportados 
que en los suelos originales (p<0,05). 
La concentración total de Zn en los suelos varió, desde 54 mg kg-1 en el caso del 
suelo perteneciente a la Serie Sv7, hasta 70 mg kg-1 en el horizonte superficial del suelo 
perteneciente al CoAoMo. La mayor concentración Zn (p<0,05) que se aprecia en los 
sedimentos exportados de los suelos correspondientes al plano aluvial (CoAoMo), lo cual 
podría  deberse a que la materia orgánica de este suelo se encuentra menos humificada que 
en los restantes (Barros y Iorio, 2000; Barros et al., 2001). Calace et al. (2005) consideran 
que los metales están unidos a la materia orgánica a formas “móviles” y formas “estables”. 
La cantidad de las primeras aumentan con cantidades crecientes de metal en el ambiente, 
mientras que las otras permanecen prácticamente constantes.  



























SUELO SEDIMENTO POSTSIM  
Figura 5.2.1: Concentración total de Zinc  (mg Kg-1) en los suelos originales, en los 
sedimentos, y en los suelos post simulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias  significativas (p<0.05). 
Del mismo modo que en el caso del Cu, se pueden  establecer Coeficientes de 
Enriquecimiento de Zn en los sedimentos exportados en relación a los suelos originales , 
utilizando la ecuación (1). Los mismos se detallan  en la Tabla 5.2.1, observándose   que el 
enriquecimiento en Zn de los sedimentos exportados con respecto a los suelos originales, es 
mayor que el enriquecimiento en Cu.  
Este resultado se condice con lo expresado por Palleiro et al. (2014), quienes 
afirmaron que el Zn es más abundante en los suelos que el Cu y en consecuencia es más 
susceptible a la erosión y a ser transportado. Además, el Zn es en general más móvil que el 
Cu (Lu et al., 2003) y se lo encuentra mayoritariamente unido a los óxidos de Fe y Mn 
(Shuman, 1985; Al-Jaloud et al., 1995; Shuman et al., 2001; Rendina y Iorio, 2012).  En 
cambio el Cu es probablemente el más inmóvil de los micronutrientes en el suelo, y se 
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1988; Grazebisz et al., 1997; Nyamangara, 1998; Pietrzak y Pheil, 2004; Li et al., 2005). Se 
consideran disponibles la fracción soluble en agua y la intercambiable; y debido a que el Cu 
forma con la materia orgánica complejos muy estables, se lo puede considerar, en esta 
forma  relativamente disponible (Mathur y Levesque, 1983), dependiendo de la solubilidad 
de las sustancias orgánicas presentes (Stevenson, 1991) y de la estabilidad de los complejos 
formados.  
Los sitios de sorción de la materia orgánica pueden ser altamente específicos 
(Adriano, 2001; Heredia et al., 2002; Bargiela y Iorio, 2006). Angehrn-Bettinazzi et al., 
(1989) informaron que el Cd y Zn forman complejos con las sustancias orgánicas más 
móviles de menor peso molecular (Borůvka, Drábek, 2004).  
Los grupos carboxilos y los hidroxilos fenólicos son los que están principalmente 
involucrados en la formación de complejos metal-ácidos húmicos (Sparks et al., 1997; 
Datta et al., 2001).  

























 En la Figura 5.2.2 se observa la concentración total de Zn en los sedimentos y en la 
fase líquida  de la escorrentía. 
Las concentraciones de Zn disuelto obtenidas en la fase líquida de las escorrentías  
superaron los niveles guía para la protección de la vida acuática establecidos por la ley de 
residuos peligrosos (No 24051) de la República Argentina  (Zinc: 30 g L-1) y por la 
Subsecretaria de Recursos Hídricos de la Nación Argentina  (nivel guía para la protección 
de la biota acuática aplicable a agua dulce: NGPBA (Zinc: 45 g L-1).  
 El contenido de Zn particulado correspondiente a la serie CoAoMo (110,98 mg kg-1) 
resultó superior al nivel base para sedimentos no poluidos (95 mg kg-1) propuesto por 
Salomon y Forstner, (1984).En  todas las escorrentías analizadas  el Zn particulado no  superó 
el nivel guía de calidad de sedimentos para la protección de la vida acuática propuesto por el 
Ministerio del Ambiente de Canadá (124 mg kg-1, CCME, 1999) o el nivel base de referencia 
para sedimentos no poluidos (95 mg kg-1, Salomón y Forstner, 1984).  
 




































ZINC TOTAL SEDIMENTO ZINC TOTAL DISUELTO  
Figura 5.2.2: Concentración total de Zinc particulado y Zinc disuelto de la 
escorrentía. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo 
Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras diferentes para una misma serie de  
suelo indican diferencias  significativas (p<0.05). 
De acuerdo con lo expresado por Xue et al. (2003) y Iorio (2010), la movilidad de 
Cu y Zn en los suelos depende de la competencia por los sitios de unión superficiales de la 
matriz sólida y de la proporción y características químicas de los ligandos orgánicos 
disueltos. Mientras que la mayoría del Cu se compleja con ligandos orgánicos fuertes, ya 
sea disuelto o asociado con la fase sólida, una fracción considerable del Zn disuelto se 
encuentra débilmente complejada por ligandos que abundan en la solución, haciendo la 
liberación de Zn mucho más fácil que la del Cu y coincidiendo con lo observado por 
Buerge-Weirich et al. (2002).  
La sorción es un importante proceso que controla la concentración de Zn en suelos y 
sedimentos y depende de varios factores, tales como pH, mineralogía de las arcillas, CIC, 
contenido de materia orgánica y tipo del suelo. Los distintos minerales de la arcilla 
muestran variaciones en su capacidad adsorbente debido a su diferente CIC, área superficial 
específica, y naturaleza estructural básica. Las arcillas de tipo 2:1, tales como 








Metales Totales en suelos y escorrentías  
 
120 
1:1, como caolinita. Este hecho se puede explicar porque el Zn+2 queda atrapado en las 
zonas de las grietas interlaminares de las arcillas, producidas cuando éstas se expandieron 
debido a la humectación y se contrajeron a causa de la desecación (Reddy y Perkins, 1974). 
El enlace arcilla-Zn fue caracterizado como predominantemente reversible cuando la 
asociación es con los grupos superficiales de la arcilla, mientras que con el resto se presenta 
en forma irreversible, no intercambiable, porque es atrapado en la red (Tiller y Hogdson, 
1962).  Gran número de investigaciones han demostrado que la sorción de metales pesados 
es dependiente del pH. A pH bajos los iones metálicos pueden competir con los iones 
hidronio por los lugares de adsorción y gran parte del metal permanece en la disolución. La 
sorción aumenta cuando lo hace el pH, pero puede verse afectada por la formación de 
hidroxocomplejos y por precipitación. También, la sorción depende de la composición del 
medio que rodea a las partículas. La introducción de ligandos orgánicos o inorgánicos 
puede hacer el proceso reversible y dar lugar a la desorción (Iorio, 2010). En la Figura 5.2.3 
se observa la regresión  lineal positiva (R2= 0,943, p<0,01), entre el Zn particulado (mg L-1) 
y los sedimentos exportados (g L-1).  
























Figura 5.2.3: Relación entre Zn particulado y sedimentos exportado en cada 
simulación 
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Dicha relación indica el importante papel que desempeña el sedimento exportado en 
el transporte de Zn. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por Kurtenbach y Krein 
(2007) y Palleiro et al. (2014). Los resultados obtenidos se condicen con lo expresado en el 
capítulo anterior, donde tanto el nitrógeno total como carbono orgánico total correlacionan 
muy bien con los sedimentos exportados en cada simulación.  
Al analizar la relación entre las propiedades del sedimento y el Zn particulado se 
detecta una relación lineal positiva entre este metal y el pH de los sedimentos (R2 = 0,9445, 
p<0,05). Por lo tanto el 95% de la variabilidad de Zn particulado puede ser explicada por el 
pH del sedimento exportado, indicando la dependencia de la solubilidad del Zn con el pH 
del sedimento (Elsokkary, 1979; Wasay et al., 2001) y la limitación de la disponibilidad de 
Zn por pH del suelo (Obrador et al., 2007).  
La sorción de metales pesados es, como se ha indicado pH-dependiente. En general 
la sorción aumenta cuando lo hace el pH. Por lo tanto a pH bajo gran parte del metal puede 
pasar a la disolución y ser movilizado. Cuando el pH es menor de 5 la movilidad es el 
resultado del incremento de la concentración de iones H3O
+. 
Analizando para cada suelo el Zn total de la escorrentía (Zn particulado + Zn 
disuelto) y el porcentaje de ese total que corresponde al Zn disuelto (Tabla 5.2.2) se 
observa que en el CoAoMo se tiene el mayor porcentaje de Zn disuelto, al igual que para el 
caso del Cu, resultado que se condice con el mayor porcentaje de COD en el suelo del 
complejo CoAoMo.  
En la Figura 5.2.4 se observa una regresión lineal positiva (R2= 0,9301, p<0,05) 
entre el % de COD y el % de Zn disuelto, indicando una importante asociación del Zn con 
la materia orgánica disuelta.  
El Zn forma con la materia orgánica principalmente complejos de esfera externa, 
mucho más lábiles que los complejos de esfera interna que forma el Cu (McBride, 1989; 
Torbjörn et al., 2006; Iorio, 2010). Esto explicaría el mayor porcentaje de Zn disuelto en 
relación al Cu.  
El efecto de la materia orgánica del suelo sobre la transferencia de iones metálicos a 
la superficie de los cuerpos de aguas puede dar lugar a importantes problemas de 
contaminación de los ecosistemas (Xue et al, 2003; Iorio et al., 2015).   
La materia orgánica puede proveer ligandos orgánicos disueltos que dan lugar a la 
formación de complejos orgánicos solubles con los iones metálicos, como por ejemplo el 
Cu y el Zn, aumentando así la movilidad y solubilidad del metal. La formación de 
complejos orgánicos solubles está relacionado con la cantidad y calidad de materia orgánica 
del suelo (Iorio, 2010; Bargiela y Iorio, 2011).  
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Tabla 5.2.2: Concentración  de Sedimentos Exportados. Concentraciones de Zn total, 
Zn particulado, Zn disuelto, Carbono Orgánico total, Porcentajes de  Zn disuelto  y de 
Carbono Orgánico Disuelto en las escorrentías de los distintos suelos. Letras diferentes 
en una misma  fila indican diferencias significativas  (p<0,05) 
 
 
CoAoMo Br6 Sv7 Br13 
Sedimentos exportados (g L -1) 8,89 b 23,12 a 28,32 a 21,80 a 
Zn P (mg L -1) 0,980 b 1,600 ab 1,972 a 1,624 a 
Zn D (mg L-1) 0,372 a 0,029 b 0,099 b 0,064 b 
Zn Total (D+P) ( mg L-1) 1,352 b 1,629 ab 2,071 a 1,688 ab 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
448 c 1.383 b     1.868 a   1.229 b   
% Zn Disuelto 27,41 a 1,73 b 4,79 b  3,85 b 
% Carbono Orgánico Disuelto 5,34 a 0,79 b 1,76 b  1,17 b 
Una serie de estudios demostraron que, a pesar de que las concentraciones de Cu 
libre y Zn libre en la solución del suelo puedan correlacionarse con la absorción por parte 
de las raíces de las plantas (Zhu y Alva, 1993; Iorio et al., 1998), dicha  tendencia se ve 
potenciada con la adición de materia orgánica (Minnich et al., 1987; Rendina et al., 2006). 
Estos resultados apoyan el concepto que las sustancias orgánicas solubles pueden 
considerarse como transportadoras de metales (Camobreco et al., 1996; Arreghini et al., 
2006).En la mayoría de los suelos y sedimentos la mayor parte del carbono orgánico está en 
forma insoluble, excepto una pequeña fracción soluble en agua pero no lixiviada.  
El carbono orgánico disuelto ha sido reconocido como el principal transportador de 
los metales que de otra manera, serían inmóviles o relativamente insolubles. Como algunos 
metales muestran una alta afinidad por la materia orgánica (tanto sólida, como disuelta), el 
reparto sólido/disolución de la materia orgánica es un proceso importante que contribuye a 
la movilidad de esos metales (Tipping et al., 2003, Fest et al., 2008; Shaheen y Tsadilas, 
2010). 
Por todo lo antedicho se puede afirmar que los complejos orgánicos solubles de los 
iones metálicos influyen en la movilidad y biodisponibilidad de estos últimos (Kerven et 
al., 1995), funcionando como transportadores iónicos (Gatti et al., 1997, Pietrzak, 2004 
Arreghini et al., 2006,  Fest et al., 2008).  























Figura 5.2.4: Relación entre el Porcentaje de COD y el Porcentaje de Zn Disuelto 
5.3 Plomo (Pb) 
En la Figura 5.3.1 se observa la concentración total de Pb en los suelos originales, 
en los sedimentos exportados y en los suelos post simulación. La concentración de Pb en 
los suelos y sedimentos analizados fue mayor a la concentración de los restantes metales 
estudiados. En todos los casos analizados, el contenido  total de este metal es 
significativamente mayor (p<0,05) en los sedimentos exportados que en los suelos. Estos 
resultados concuerdan con los reportados por Xue et al, (2003), quienes afirmaron que los 
metales transportados ligados al sedimento, se pierden durante los procesos de erosión 
hídrica en proporción a su concentración en el suelo.  
Analizando los coeficientes  de enriquecimiento del Pb en los sedimentos exportados 
(Tabla 5.3.1), se detecta que si bien los sedimentos están enriquecidos con respecto a este 
metal, el grado de enriquecimiento es menor que  para el Zn y el  Cu. Dicho  resultado se 
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debe a que la asociación del Pb con la matriz del suelo es mayor que para el Zn y el Cu 

























SUELO SEDIMENTOS POSTSIMULACION   
Figura 5.3.1: Concentración total de Plomo en los suelos originales, en los sedimentos 
exportados, y en los suelos post simulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras 
diferentes indican diferencias  significativas (p<0.05). 
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Considerando que la distribución espacial de Pb en sedimentos puede ser similar a la 
de los horizontes superficiales de los suelos (Mello y Bevan, 1999; Rendina y Iorio, 2012), 
deberían abordarse investigaciones sobre la contaminación a escalas más reducidas en áreas 
rurales y urbanas de la cuenca, a fin de determinar niveles y fuentes locales de 
contaminantes.  
En la Figura 5.3.2 se observa la concentración de Pb particulado y la  concentración 
de Pb disuelto de la escorrentía para cada serie de suelo. La tendencia indica que la 
concentración de Pb particulado es mayor que la concentración de Pb disuelto, excepto en 
la serie Sv7.  Márquez et al., (2000) indicaron que el Pb  se encuentra  principalmente 







































PLOMO TOTAL SEDIMENTO PLOMO TOTAL DISUELTO
 
Figura 5.3.2: Concentración total de Plomo en los sedimentos y en los efluentes 
producto de la escorrentía. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; 
CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras diferentes 
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El Pb particulado podría estar asociado preferentemente con la materia orgánica, 
como lo postularon diversos autores (Arreghini et al., 2005; Bargiela y Iorio, 2006; El 
Mufleh, 2010; Shaheen y Tsadilas, 2010; Rendina y Iorio, 2012) quienes consideran la 
formación de complejos orgánicos de Pb muy estables. 
Estudios sobre las tasas de adsorción y desorción en sustancias húmicas  indicaron 
que los metales que se unen fuertemente a la materia orgánica (como Pb y Cu)  formando 
complejos de esfera interna, son rápidamente adsorbidos y lentamente desorbidos (Iorio, 
2010).  
Enguix Gonzalez et al. (2000) aplicando el procedimiento de Tessier para 
determinar la distribución de metales pesados en los sedimentos de un tributario del Río 
Guadalquivir (España) en zonas con tierras naturales, agrícolas y con influencia industrial, 
encontraron que más del 50% del Pb estuvo unido a la fracción materia orgánica y/o 
sulfuro. Mientras que Griffin et al. (1989), en humedales de la bahía de Chesapeake con 
otro esquema de fraccionamiento, informaron que una gran proporción del Pb se encuentra 
adsorbido y complejado orgánicamente.  
Hui Shi et al. (2013) indicaron que las propiedades de los sedimentos cumplen un 
importante papel en la sorción de Pb y reportaron resultados que señalan que no sólo la 
fracción arcilla influye en dicha sorción, sino que también el limo cumple un importante 
rol. Estos resultados se condicen  con los datos obtenidos en este trabajo (Figura 5.3.2) para 
el caso de la series Brandsen (Br6 y Br13), en los cuales se observa la mayor concentración 
de Pb particulado que corresponde a los sedimentos exportados con  mayor porcentaje de 
limo. 
Según  De Siervi et al. (2005), en un ensayo  realizado sobre escorrentías hacia el 
arroyo Morales (Argentina), y Garbarino et al. (1995), en un trabajo realizado sobre 
contaminantes en las aguas del Río Mississippi, el plomo transportado en asociación con 
los sólidos en suspensión es muy superior a las concentración disuelta debido a que se 
adsorbe sobre las partículas sedimentarias. Los últimos autores consideran  un cociente 
particulado: disuelto  de 1000:1. Si bien este factor no concuerda con los datos obtenidos en 
este trabajo, el predominio de Pb particulado sobre Pb disuelto se observa en las series de 
suelos analizadas salvo en el suelo de la serie Sv7 que es la que presenta mayor contenido 
de  carbono orgánico disuelto (COD) (36,07 mg L-1), lo que indicaría una importante  
asociación  de este metal con el COD.  Se ha reconocido que la composición 
granulométrica afecta a la concentración de los metales traza en sedimentos (Luoma, 1989;  
Stewart, 2003; Tume et al., 2011). Generalmente los metales se concentran principalmente 
en la fracción limo/arcilla, cuyas partículas son de tamaño menor a 0,063mm. El 
enriquecimiento de esta fracción con metales antropogénicos se debe a su gran área 
superficial específica y a su elevada densidad de sitios de unión, lo que determina fuertes 
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propiedades adsortivas (Krumgalz et al., 1992; Iorio et al., 2011). Numerosos autores 
(Luoma, 2000;  Stewart, 2003; Tume et al., 2011) han reconocido también que la 
composición granulométrica afecta a la concentración de los metales en sedimentos  
En la Figura 5.3.3 se presenta la relación  entre los sedimentos exportados,  
expresados como  gramos de sedimento por litro de agua de escorrentía (g L-1) y la 
concentración total de Pb de los sedimentos en cada uno de los ensayos de simulación, 
observándose  una relación lineal positiva (R2 = 0,9942,  p<0,05).   
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Figura 5.3.3   Relación entre Pb total particulado (mg L-1)  y los sedimentos 
exportados (g L-1) en cada simulación. 
En un trabajo realizado por Herngren et al. (2005), se estableció una correlación 
muy estrecha entre los sedimentos erogados en  las  escorrentías y la concentración de Pb 
total, situación esta que podría indicar  que el Pb no es mayoritariamente de origen 
litogénico (Rendina y Iorio, 2012; Iorio et al., 2015). En todos los casos analizados el Pb 
particulado superó el nivel base para sedimentos no contaminados de 20 mg kg-1 (Salomons 
y Forstner, 1984). Además la concentración de este metal se encuentra por encima del nivel 
a partir del cual pueden esperarse efectos adversos sobre los organismos acuáticos (35 mg 
kg-1, CCME, 1999). 
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La presencia de Pb por encima de los valores de sedimentos no contaminados 
puede deberse a deposición atmosférica, polvo de los caminos, erosión de suelos y  
volatilización de combustibles  (Pant y Harrison, 2013; Canepari et al., 2014; Taiwo et al., 
2014). 
Analizando para cada suelo tanto el Pb total aportado por la escorrentía (Pb 
particulado + Pb disuelto) como el porcentaje de ese total que corresponde al Pb disuelto, 
se observa que en el suelo de la serie CoAoMo se tiene el mayor porcentaje de Pb disuelto, 
el cual se condice con el mayor porcentaje de COD (% del C total de la escorrentía) (Tabla 
5.3.2).  
Tabla 5.3.2: Concentración  de Sedimentos Exportados. Concentraciones de: Pb total, 
Pb particulado , Pb disuelto , Carbono Orgánico Total. Porcentajes de   Pb  disuelto  y 
de Carbono Orgánico Disuelto en las escorrentías de los distintos suelos. Letras 
diferentes en una misma  fila indican diferencias significativas  (p<0,05) 
 
 
CoAoMo Br6 Sv7 Br13 
Sedimentos exportados (g L -1) 8,89 b 23,12 a 28,32 a 21,80 a 
Pb P (mg L -1) 1,059 b 2,879 a 3,343 a 2,663 a 
Pb D (mg L-1) 0,849 a 0,836 a 0,868 a 0,890 a  
Pb Total (D+P) ( mg  L-1) 1,908 b 3,715 a 4,212 a 3,553 a 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
448 c 1.383 b     1.868 a   1.229 b   
% Pb Disuelto 44,67 a 22,82 b 20,65 b 25,43 b 
% Carbono Orgánico Disuelto 5,34 a 0,79 b 1,76 b  1,17 b 
La proporción de las formas disueltas y suspendidas de materia orgánica depende de 
diversos factores (tipo de suelos drenados, producción in situ, presencia de contaminación 
antropogénica, etc.), lo que en su totalidad está ligado a las particulares características 
climáticas, geológicas y ecológicas de la cuenca. Numerosos metales solubles como hierro, 
mercurio, cobre, níquel, vanadio y plomo en aguas naturales están principalmente asociados 
con la materia orgánica (Bargiela y Iorio, 2011).  
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En este análisis se detecta una relación lineal  positiva significativa entre el %COD 
y el % Pb disuelto  (Figura 5.3.4). Estos resultados indicarían que la solubilidad del Pb 
podría estar controlada por la formación de complejos, como ha sido señalado por otros 
autores (Liu y Millero, 1999; Iorio, 1999; Nagai et al., 2007; Fernández Cirelli, 2010; Iorio 
et al., 2011; Bargiela y Iorio, 2011). Mosley y Peake (2000), quienes trabajaron con 
metales disueltos y particulados en sedimentos, encontraron que el plomo se encontraba 
asociado a las fracciones de diámetro superior a 0,45 µm y que la asociación a las 
fracciones menores a 0,45 µm que correspondería al Pb disuelto era menor, concordando  
con los resultados obtenidos en el presente trabajo (Tabla 5.3.2).  



















Figura 5.3.4: Relación entre el %  COD y el % de Pb Disuelto. 
Las concentraciones de Pb disuelto en la fase líquida de las escorrentías de todos los 
suelos superaron los niveles guía para la protección de la vida acuática establecidos por la 
Ley No 24051 de Residuos Peligrosos de la República Argentina (1 g L-1) y por la 
Subsecretaria de Recursos Hídricos de la Nación que establece un nivel guía de Pb para la 
protección de la biota acuática aplicable a agua dulce (NGPBA) de 1,59 μg L-1 (2005). 
Por otro parte, se observa que la concentración de Pb disuelto es mayor que la 
correspondiente a los otros metales analizados, resultado que se corresponde con la mayor 
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concentración de este metal en los suelos en estudio (Figuras 5.1.2, 5.2.2, y 5.3.2). De 
acuerdo con lo propuesto por Xue et al., (2003) ``Los metales transportados, se pierden 
durante los procesos de erosión hídrica en proporción a su concentración en el suelo``.  
5.4 Cromo (Cr) 
En la Figura 5.4.1 se observa la concentración total de Cr en los suelos, en los 
sedimentos exportados y en los suelos post simulación. En todos los casos estudiados, la 
concentración  total de este metal es significativamente menor (p<0,05) en los sedimentos 
que en los suelos originales. Estos resultados evidencian el comportamiento diferencial del 
cromo con respecto al Zn, Cu y Pb y concuerdan con lo postulado por Iorio et al. (2015), 
quienes trabajaron en el sistema agua-sedimento de áreas con diferentes usos de la tierra 
correspondientes a la Cuenca Matanza-Riachuelo (Argentina).  
El Cr(III) es fuertemente retenido en las partículas del suelo, en cambio las especies 
de Cr(VI) tales como cromato (CrO4
2-), cromato ácido (HCrO4
-) y dicromato (Cr2O7
2-) son 
débilmente adsorbidos por los constituyentes del suelo en condiciones alcalinas a 
débilmente ácidas  (James y Bartlett, 1983b; Carey et al., 1996). Cromo (VI) es la forma 
más estable en equilibrio con la atmósfera, pero en presencia de materia orgánica es 
reducido a Cr(III) (Cary et al., 1977; Grove et al., 1980; Bolan et al., 2003; Banks et al., 
2006; Jiang et al., 2008).  
La movilidad de Cr(III) en suelos es mínima en comparación con la especies de 
Cr(VI) (Rodson, 2003; Kelepertzis et al., 2013). El Cr(III) no migra de manera 
significativa, sino que precipita rápidamente y se adsorbe en partículas en suspensión o en 
los sedimentos del fondo del cauce de los ríos, principalmente se adsorbe a las arcillas y a 
los óxidos de Fe y Mn y a otras superficies de los suelos y sedimentos cargadas 
negativamente (Rendina et al, 2011).  
Según diversos autores (Stollenwerk y Grove, 1985; Palmer y Wittbrodt, 1991 y 
Davis y Olsen, 1995; Luo et al., 2011), el Cr(III) es adsorbido rápida y específicamente por 
los óxidos de Fe y de Mn y por los minerales de la arcilla (Choppala, 2010), adsorbiendo 
alrededor de un 90% de la cantidad añadida dentro de las primeras 24 horas posteriores al 
aporte. La adsorción aumenta con el aumento del pH y del contenido de materia orgánica 
del suelo y disminuye en presencia de cationes competitivos o de ligandos orgánicos 
disueltos en la solución Se sabe que el Cr trivalente es fuertemente hidrolizado en solución 
pasando a especies tales como Cr(OH)2+, Cr2(OH)4
2+, o Cr6(OH)12
6+. El aumento de la 
adsorción de Cr(III) con el del pH es debido a reacciones de intercambio catiónico de la 
especie hidrolizada. El Cr(III) es adsorbido preferiblemente (de 30 a 300 veces más) por los 
minerales de la arcilla que el Cr(VI) (Kabata-Pendías,2011).   




























SUELO SEDIMENTO POSTSIM  
Figura 5.4.1: Concentración total de Cromo en los suelos originales, en los 
sedimentos exportados, y en los suelos postsimulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: 
Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
Letras iguales no difieren significativamente (p<0.05). 
De acuerdo con lo antedicho, podríamos suponer que el Cr se encuentra 
principalmente sorbido en estos suelos como Cr(III). Trajkovića et al. (2014) reportaron 
que algunas de las principales propiedades del suelo (pH, porcentaje de arcilla, limo y 
materia orgánica) tienen una relación importante con el contenido total de metales traza y 
con la formas disponibles de Ni, Zn, Cr, Pb obtenidas por la extracción secuencial de 
Tessier. 
La concentración total de cromo en los sedimentos exportados (Figura 5.4.1) es 
significativamente menor (p<0,05) a la concentración inicial de los suelos que le dieron 
origen, como se expresara anteriormente. Probablemente  este resultado se deba a que el 
origen del cromo en estos suelos es mayoritariamente litogénico, o sea se encuentre ocluido 
en minerales primarios y secundarios; ese análisis se efectuará en el capítulo siguiente 
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La menor concentración de Cr particulado en los sedimentos exportados (Figura 
5.4.2) correspondió al sedimento de la serie Br13 (5,81mg kg-1) y la mayor  al sedimento de 
la serie CoAoMo (15,99 mg kg-1). Con respecto al Cr disuelto en la fase líquida de la 
escorrentía se puede observar que la mayor concentración (0,072 mg L-1) se corresponde 
con el sedimento de la serie Br13 (Tabla 4.1.a) que presenta  uno de los contenidos de 
arcilla mas bajos de los suelos estudiados. Por ende este metal  debido a su tendencia a ser 
adsorbido rápidamente  en las arcillas y óxidos, en los  sedimentos  exportados en Br13 se 





































CROMO TOTAL SEDIMENTO CROMO TOTAL DISUELTO  
Figura 5.4.2: Concentración total de Cromo en los sedimentos y en los efluentes producto de 
la escorrentía. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo 
Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras iguales no difieren significativamente (p<0.05). 
El mayor contenido de Cr particulado coincidió con la mayor concentración de 
arcilla y el mayor pH del sedimento (Tabla 4.1.a). Debe recordarse que ese sedimento 
proviene de un suelo Natracualf típico, con alto contenido de sodio en superficie, un pH 
básico y elevado contenido de arcilla. El pH del sedimento exportado es aproximadamente 
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original. Dicho aumento sería producto de un efecto de erosión selectiva, donde los 
materiales finos son arrastrados en mayor proporción debido a su menor tamaño y, en 
consecuencia, mayor capacidad de sustentación en el agua de escorrentía (capítulo 4).  
Analizando la concentración de Cr particulado (mg kg-1) en función del porcentaje 
de arcilla se observó una correlación lineal positiva (R2 = 0,7764, p<0,05). Aplicando un 
modelo de regresión lineal múltiple entre el Cr particulado, % de arcilla y pH (se 
cumplieron todos los supuestos), se detectó un incremento en el coeficiente de 
determinación lineal (R2 = 0,8562, p<0,05). Este resultado (Stewart et al., 2003) indica que 
el cromo particulado está correlacionado con el porcentaje de arcilla y con el pH de los 
sedimentos (Dennis et al., 2013; Trajkovic et al., 2014) y que casi el 86% de la variabilidad 
del Cr particulado puede ser explicado por estas propiedades. El modelo que describe esta 
relación es el siguiente: 
-1Cr particulado (mg.kg ) = -19,8679 + (0,76 x %arcilla) + (1,15 x pH)   
Diversos autores (Bartlett y Kimble, 1976; Bartlett and James, 1979; Cary et al., 
1977; Bloomfield y Pruden, 1980; Grove y Ellis,  1980; James et al., 1983b) encontraron 
una relación lineal positiva entre el Cr y la fracciones de menor tamaño granulométrico de 
los suelos  (limo y arcilla) y una influencia del pH  sobre la especiación y solubilidad del Cr 
(Kabata-Pendías, 2011). En suelos no contaminados a pH naturales el Cr es poco móvil y 
por lo tanto poco disponible para las plantas. Los compuestos de Cr3+  se consideran muy 
estables en los suelos, mientras que los de  Cr6+son muy inestables tanto en suelos ácidos 
como alcalinos (Bartlett, R.J., 1999).  
En todos los casos analizados el Cr particulado no superó el nivel base para 
sedimentos no contaminados (menor de 50 a 97 mg kg-1 según Salomons y Förstner, 1984). 
Además, fue menor al nivel guía de calidad propuesto por el Ministerio del Ambiente de 
Canadá para sedimentos de agua dulce, el cual es de 37,3 mg kg-1 (CCME, 1999). 
En la Figura 5.4.3 se observa la relación entre los sedimentos exportados,  
expresados como gramos de sedimento por litro de agua de escorrentía (g L-1) y la 
concentración total de Cr particulado (mg L-1) de los sedimentos en cada uno de los 
ensayos de simulación, detectándose una relación lineal positiva  (R2= 0,2788,  p<0,05), 
con un R2 muy bajo que indica que esta regresión lineal sólo explica el 27% de la relación. 
Como se expresara anteriormente este resultado responde  a una muy baja concentración 
del Cr particulado en las aguas de escorrentía, debido a que el cromo en estos suelos es de 
origen mayoritariamente litogénico, temática que será tratada en  el siguiente capítulo.  
En la Tabla 5.4.1, se observan coeficientes de enriquecimiento de Cr para cada una 
de las series de suelos analizadas. En todos los casos se detecta que los coeficientes 
resultaron inferiores a la unidad, indicando que la concentración de Cr particulado en los 
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sedimentos exportados es menor que la de los suelos. Por lo tanto, esos sedimentos no están 
enriquecidos en Cr. Como se expresara anteriormente, teniendo en cuenta  que la 
distribución espacial de Cr en sedimentos puede ser similar a la de los horizontes 
superficiales de los suelos (Mellor y Bevan, 1999; Rendina y Iorio, 2012), se podría 
considerar que este resultado se debe a que el Cr en estos suelos es mayoritariamente de 
origen litogénico. De acuerdo con lo expresado por Kabata-Pendias (2011), el origen de los 
metales pesados influye sobre su comportamiento en los suelos y en alguna medida sobre la 
disponibilidad. Los elementos litogénicos están ocluidos en minerales primarios y 
secundarios (fracción residual de los esquemas de fraccionamiento: principalmente arcillas) 
que se encuentran en el material de partida. 

























Figura 5.4.3: Relación entre Cr total particulado  y el contenido de sedimento 
exportado en cada simulación. 
La movilidad de estos elementos depende primero de los procesos de meteorización 
y luego de la capacidad de intercambio catiónico de los minerales. La mayor parte de los 
metales en la fracción residual correspondiente a aquellos que se encuentran en los sitios de 
sustitución isomórfica de los silicatos (Shuman, 1991). Distintos autores encontraron que la 
proporción de metales asociados con la fracción residual es mayor en suelos no 
contaminados (Luo et al., 2003; Pietrzak y McPhail, 2004; Li et al., 2007; Alvarez et al., 
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2008; Yu et al., 2004). El porcentaje de metal en la fracción residual, indica que las 
concentraciones correspondientes a ese pool son cercanas a las concentraciones base 
naturales (Mecray et al., 2001, Lu et al., 2009), enfatizando la importancia de la 
meteorización natural de rocas y minerales (Kabata-Pendías, 2011). 
























  Según Palleiro (2014) el hecho de que las variables hidrometeorológicas no 
expliquen toda la variabilidad sobre las cargas de sedimentos y de metales podría deberse a 
otros factores como son los diferentes orígenes del material particulado. De esta forma, la 
erosión del suelo y la resuspensión del material particulado, pueden afectar la carga de 
metal en forma particulada como lo demostraron Kurtenbach y Krein (2007) al  analizar 
eventos naturales y artificiales. 
En la Tabla 5.4.2 se observan el porcentaje de Cr disuelto y el porcentaje de COD 
en la fase líquida de las escorrentías. No se detectan diferencias significativas en el 
porcentaje de Cr disuelto para cada una de los casos analizados. Por otra parte, no se 
registra una correlación entre el porcentaje de COD y el porcentaje de Cr disuelto (p>0,05). 
Este resultado responde a que el metal se encuentra principalmente ocluido en los minerales 
primarios y secundarios. En los casos en que el mayor porcentaje de los metales en la fase 
sólida de los suelos se encuentra en formas residuales no móviles se observan valores muy 
bajos de metales disueltos con respecto a los contenidos totales y esto determina que sólo 
una parte de los iones metálicos asociados a las fracciones más móviles en condiciones 
naturales se desplazarán a la fase líquida (Tao y Lin, 2000). 
 El nivel guía de calidad de agua para la protección de la vida acuática de Cr total 
disuelto según la ley de Residuos Peligrosos 24051 de la Nación Argentina es de 2 gL-1,  y 
de acuerdo con la Subsecretaría de Recursos Hídricos ≤ 2, 5 g L-1. En la fase líquida de las 
escorrentías analizadas en este trabajo los niveles de Cr total disuelto estuvieron 
comprendidas entre 16 g L-1 y 72 g L-1, superando los límites establecidos para la 
protección de la vida acuática.  
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Tabla 5.4.2: Concentración  de Sedimentos Exportados. Concentraciones de: Cr total, 
Cr particulado, Cr disuelto, Carbono Orgánico Total. Porcentajes de  Cr disuelto y de  
Carbono Orgánico Disuelto   en las escorrentías de los distintos suelos. Letras 
diferentes en una misma fila indican diferencias significativas (p<0,05) 
 
 
CoAoMo Br6 Sv7 Br13 
Sedimentos exportados (g L -1) 8,89 b 23,12 a 28,32 a 21,80 a 
Cr P (mg L -1) 0,144 b 0,256 a 0,275 a 0,128 b 
Cr D (mg L-1) 0,016 b 0,040 ab 0,062 bc  0,072 a 
Cr Total (D+P) ( mg L-1) 0,160 a 0,296 a 0,337 a 0,200 a 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
448 c 1.383 b     1.868 a   1.229 b   
% Cr Disuelto 10,98 a 14,53 a 22,36 a 34,77a  
% Carbono Orgánico Disuelto 5,34 a 0,79 b 1,76 b 1,17 b 
5.5 Níquel (Ni) 
En la figura 5.5.1 se observa la concentración total de níquel en los suelos, en los 
sedimentos exportados y en los suelos post simulación. En el suelo de la serie CoAoMo 
(Natracualf típico) el Ni presenta una dinámica similar al Cu, Zn y Pb o sea que la 
concentración de este metal es mayor en los sedimentos exportados (Ni particulado) que en 
el suelo original. En cambio en los restantes casos analizados resultó significativamente 
inferior (p<0,05). Este comportamiento diferencial podría atribuirse a que en el Natracualf 
típico  se tiene una concentración de sodio en superficie significativamente mayor  (p<0,05) 
que en los restantes, produciéndose una mayor dispersión de los coloides y aumentando así 
la movilidad del Ni2+ (Sherene, 2010). Karathanasis (2001) informó que la movilidad de los 
metales puede ser acelerada por la contribución de las partículas coloidales que pueden 
actuar como transportadoras.  
El comportamiento de níquel en el suelo depende principalmente del tipo de suelo, 
por lo tanto las generalizaciones son difíciles de efectuar (Rozanski, 2013). Este metal se 
encuentra en los suelos y sedimentos mayoritariamente unido a la fracción residual de la 
fase sólida formando cristales (Rozanski, 2013). Wang et al., (1997) informaron  que  ese 
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alto porcentaje de Ni en la fracción residual de los suelos y sedimentos podría atribuirse a 
que este metal, comparado con los restantes metales divalentes, tiene la más alta energía de 
estabilización del campo cristalino. Este alto grado de estabilización cristalina da lugar a 
que el Ni se encuentre principalmente ocluido en los cristales de los minerales primarios y 
secundarios (Barman et al., 2015).  
La concentración total de Ni en los suelos (Figura 5.5.1) varió según su origen y 
pertenencia a cada una de las series de suelos analizadas , desde 11,98 mg kg-1 en el caso 
del horizonte Ap del suelo perteneciente a Br6, hasta 20,18 mg kg-1 en el horizonte 
























SUELO SEDIMENTO POSTSIM  
Figura 5.5.1: Concentración total de Níkel en los suelos Presimulación, en los 
sedimentos producto de la escorrentía, y en los suelos Postsimulación. (Br6: Serie 
Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: 
Serie Brandsen 13). Letras iguales no difieren significativamente (p<0.05). 
El contenido  de Ni depende, en gran medida, del material de partida (Tume et al.,  
2011; Bech et al., 2011). Diversos estudios han demostrado la influencia de la geología y 
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arenosos, limosos y turbosos contienen cantidades bajas de este metal, mientras que los 
arcillosos poseen contenidos mayores.  
Se han realizado también diversos trabajos sobre la distribución del Ni en perfiles de 
suelos, con resultados contradictorios. Dependiendo del origen del suelo y de los procesos 
edafogenéticos, la superficie o el subsuelo, pueden estar relativamente enriquecidos o tener 
concentraciones similares. 
Los iones Ni(OH)+ y Ni+2 son las formas mayoritarias en la solución del suelo a pH 
superior a 8, por lo tanto estas serían las especies de Ni predominantes en el suelo de la 
serie CoAoMo; mientras que en suelos ácidos Ni+2, NiSO4 y NiHPO4
 son las más 
importantes, aunque las proporciones relativas  dependerán de los niveles de sulfato y 
fosfato. Otros trabajos enfatizaron también el papel de los bicarbonatos y carbonatos de 
níquel (Alloway, 1995). Bajo condiciones oxidantes, en suelos ácidos, las especies 
químicas principales son: Ni+2, NiSO4, NiHCO3
+ y complejos orgánicos; y en suelos 
alcalinos: NiCO3 y NiHCO3
+. La retención de Ni en suelos o sedimentos con pH 3,6-6,7 
puede deberse al desplazamiento de Ca, Mg y Na a la solución del suelo/sedimento 
(Ponizovsky et al.,  2008a, 2008b), formándose complejos de Ni de esfera externa. El factor 
más importante que determina la distribución del Ni entre las fases sólida y la disolución 
del suelo es el pH, mientras que el contenido de arcillas y la cantidad de oxihidróxidos de 
hierro y manganeso tienen una importancia secundaria (Anderson y Christensen, 1988; 
Sherene, 2010).  
La menor concentración de Ni particulado en los sedimentos exportados (Figura 
5.5.2) correspondió al sedimento de la serie Br13 (3,20 mg kg-1) y la mayor  al sedimento 
de la serie CoAoMo (18,84 mg kg-1). Con respecto al níquel disuelto en la fase líquida de la 
escorrentía, este metal no fue detectado en  los suelos correspondientes a las series Br6 y 
Br13, pero en los suelos de las series CoAoMo y Sv7 la concentración de níquel fue 0,03 
mg.L-1 y 0,01 mg.L-1 respectivamente.  
Teniendo en cuenta que los suelos de las series CoAoMo y Sv7 poseen mayor 
concentración de sodio que los correspondientes a las series Br6 y Br13 (Tabla 3.10),  estos 
resultados podrían explicarse por una mayor dispersión de los coloides en las dos primeras  
series (Karathanasis, 2001).  
Comparando la concentración de Ni particulado con las propiedades de los 
sedimentos exportados se encuentra una relación lineal positiva entre dicha concentración y 
la CIC (R2: 0,6035, p<0,05). Esta relación se condice con la capacidad de formación de 
complejos de esfera externa que posee el Ni. Harter (1992) informó sobre la competencia 
Ni-Ca señalando que la adsorción  de Ni responde a igual desorción de Ca y concluyendo 
que los iones Ni son retenidos en sitios previamente ocupados por Ca (Sherene, 2010).  

































NIQUELTOTAL SEDIMENTO NIQUEL TOTAL DISUELTO  
Figura 5.5.2: Concentración total de Ni particulado y Ni disuelto en  las 
escorrentías. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: 
Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). Letras diferentes indican  
diferencias  significativas (p<0.05). 
En todos los casos analizados el Ni particulado no superó el nivel por debajo del 
cual es poco probable que se observen efectos adversos en la biota acuática (22,7 mg.kg-1; 
MacDonal et al., 2000). En el caso del Ni disuelto el nivel, establecido por la Ley de 
Residuos Peligrosos de la Argentina de 25gL-1, y el informado por la Subsecretaría de 
Recursos Hídricos de la Argentina  es de 22gL-1. Estos valores guía fueron superados  
(30g L-1) en la fase líquida   de la escorrentía correspondiente al suelo del Complejo 
Arroyo Morales (CoAoMo). 
En la tabla 5.5.1, se observan los coeficientes de enriquecimiento de Ni para cada 
una de las series de suelos analizadas; sólo se detecta enriquecimiento con respecto a este 
metal en el sedimento  de la serie CoAoMo (Natracualf típico); en los demás casos  el 
coeficiente de enriquecimiento es menor a la unidad, situación que podría deberse a que en 
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secundarios como lo expresaran diversos autores (Kabata-Pendías, 2011; Rozanski, 2013; 
Barman, 2015), teniendo además en cuenta que este metal tiene una energía de 
estabilización del campo cristalino más alta que el resto de los metales divalentes.  
 El uso de agentes químicos en los procedimientos de extracción secuencial es 
sumamente útil para identificar las fracciones, operacionalmente definidas, como 
“fracciones” de metales en suelos. Alrededor del 40% del Ni puede estar asociado a la 
denominada fracción residual (fracción residual: soluble en HF y HClO4) y alrededor del 
20% en la fracción de óxidos de hierro y manganeso, con la mayor parte del metal restante 
enlazado en la fracción de carbonatos y una muy pequeña proporción en las fracciones 
intercambiable y materia orgánica (Alloway, 1995). Por  lo tanto, este ion metálico  se 
encuentra en distintas formas químicas en el suelo, pero principalmente ocluido en 
minerales cristalinos (Sherene, 2010). 
















1,19 0,59 0,81 0,26 
En la Tabla 5.5.2 se observan el porcentaje de Ni disuelto y el porcentaje de COD 
en la fase líquida de las escorrentías. En los suelos correspondientes a las series Br6 y Br13 
no se detecta Ni disuelto, pero se observan diferencias significativas en el porcentaje de Ni 
disuelto entre los suelos de las series CAoMo y Sv7. Este resultado responde a que el metal 
se encuentra principalmente ocluido en los minerales primarios y secundarios (Barman, 
2015).  
Como ya se ha expresado, en los casos en que el mayor porcentaje de los metales en 
la fase sólida de los suelos se encuentra en formas residuales no móviles se observan 
valores muy bajos de metales disueltos con respecto a los contenidos totales  y sólo  parte 
de los iones metálicos asociados a las fracciones más móviles en condiciones naturales se 
desplazarán a la fase líquida (Tao y Lin, 2000).  
Por otra parte, en los suelos de las series CoAoMo (Natracualf típico) y Sv7 
(Argialboll típico)  (Figura 5.5.4) se registra una correlación lineal positiva entre el 
porcentaje de COD y el porcentaje de Ni disuelto (R2 = 0,8773, p <0,05).  
El Ni puede formar complejos con ligandos orgánicos y una proporción importante 
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de los mismos pueden ser quelatos solubles, dando lugar a un aumento de la movilidad  de 
este metal. Bloomfield (1981) informó que aunque la materia orgánica es capaz de 
movilizar al Ni de los carbonatos y de los óxidos y disminuir la adsorción de este metal por 
las arcillas, la unión de Ni a los ligandos orgánicos puede no ser lo suficientemente fuerte. 
Por lo tanto el Ni podría llegar a movilizarse  en suelos y sedimentos con alta habilidad 
para la complejación (Kabata-Pendías, 2011). 
Tabla 5.5.2: Concentración  de Sedimentos Exportados. Concentraciones de: Ni total, 
Ni particulado, Ni disuelto, Carbono Orgánico Total. Porcentajes de  Ni disuelto y de  
Carbono Orgánico Disuelto en las escorrentías de los distintos suelos. Letras diferentes 
en una misma fila indican diferencias significativas (p<0,05) 
 CoAoMo Br6 Sv7 Br13 
Sedimentos exportados (g L -1) 8,89 b 23,12 a 28,32 a 21,80 a 
Ni P (mg L -1) 0,152 b 0,165 b 0,461 a 0,070 c 
Ni D (mg L-1) 0,031 a - 0,008 b - 
Ni Total (D+P) ( mg. L-1) 0,183 a 0,165 b 0,468 a 0,070 c 
% Ni D* 17,41 a nd 1,64 b nd 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
448 c 1.383 b     1.868 a   1.229 b   
% Carbono orgánico D ** 5,076 a 0,895 b 1,971 b  1,244 b 
El aumento de metales antropogénicos en  los sedimentos en suelos superficiales de 
una cuenca sugiere que las concentraciones de metales de los sedimentos se ven afectados 
por la escorrentía superficial a través del transporte de partículas finas; asimismo existiría el 
aporte potencial de iones inorgánicos disueltos y/o unidos a complejos orgánicos con la 
escorrentía superficial (Weng et al., 2002). 
 La erosión del suelo causada por la escorrentía es un proceso altamente selectivo, 
arrastrando y transportando a menudo preferentemente partículas finas del suelo como 
arcilla y limo hacia las vías de aguas receptoras, ya que las partículas finas del suelo son 
más fácilmente erosionables que las partículas gruesas (Quinton et al., 2001; Quinton y 
Catt, 2007). Además, las partículas finas del suelo se encuentran más enriquecidas con 
metales que las partículas gruesas (Luo et al., 2011).  




Los metales en las escorrentías son transportados mayoritariamente en forma 
particulada. 
Los metales transportados ligados al sedimento son emitidos, durante los procesos 
de erosión hídrica, en proporción a su concentración en el suelo. 
En los cuatro suelos estudiados, los sedimentos transportados por las escorrentías   
se enriquecieron en Cu, Zn, y Pb por lo tanto estos metales presentan un comportamiento 
similar a lo observado en los casos de Carbono Orgánico, N total y P Bray.  
Los coeficientes de enriquecimiento del Cr y Ni resultaron menores a la unidad, 
excepto para el Ni en el Natracualf de la serie CoAoMo, ya que probablemente este metal 
se encuentre formando parte de una fase geoquímica,  que podría ser dispersada por el Na 
durante el proceso de erosión hídrica. 
El origen del Cr y del Ni en estos suelos es predominantemente litogénico.  
Se encontró una correlación lineal positiva entre el %COD y el % de Metal disuelto 
para el caso del Cu, Zn y Pb, indicando una asociación de estos metales con la materia 
orgánica disuelta  
Las concentraciones de Cu, Zn, Pb y Cr disueltos medidos en las aguas de 
escorrentía fueron en todos los casos  analizados superiores a los valores establecidos por 
organismos nacionales e internacionales para la protección de la vida acuática. En el caso 
del Ni  disuelto fue superado sólo en las escorrentías del Complejo Arroyo Morales.  
El  todas las escorrentías  analizadas el  Cu, Zn, Ni  y Cr particulado no  superaron 
el nivel guía de calidad de sedimentos para la protección de la vida acuática. En cambio el 
























6- FRACCIONAMIENTO DE METALES EN SUELOS Y SEDIMENTOS, 










































































 Existen procedimientos de extracción química secuencial que se utilizan para 
determinar selectivamente los metales pesados asociados a las distintas fases 
geoquímicas del suelo o sedimento; no son métodos específicos, son sólo selectivos y se 
emplean para estudiar la distribución entre los componentes del sistema. El término 
especiación en el contexto de suelos y sedimentos se define como el proceso de 
identificación y cuantificación de especies, formas o fases en las cuales el elemento se 
encuentra en el material. La especiación, operacionalmente definida por las soluciones 
extractantes utilizadas, es adecuada para la cuantificación de elementos en fases 
específicas de la matriz sólida. 
La determinación directa de la asociación específica del metal en el suelo o 
sedimento es muy difícil, debido a la gran variedad de fases del sólido que pueden unir 
metales, su carácter amorfo y en ciertos casos el bajo contenido del metal involucrado. 
Conceptualmente el material sólido puede ser particionado en fracciones, las cuales son 
extraídas selectivamente con el uso de agentes apropiados. Es así que se han propuesto 
varios procedimientos para determinar la especiación de metales pesados. 
El propósito de estudiar las especies químicas de los iones metálicos en los 
sedimentos  es determinar su distribución entre las fases líquida y sólida de la matriz  y 
relacionar esas formas con la biodisponibilidad. Las formas químicas de los metales en 
los suelos o sedimentos determinan la capacidad de movilización y el comportamiento 
de los mismos en el ambiente (Lu et al., 2003; Iorio, 2010). 
El fraccionamiento de los metales entre componentes orgánicos y componentes 
minerales de los sedimentos exportados durante las lluvias, así como los mecanismos 
fisicoquímicos que dan lugar a  los diferentes  coeficientes de enriquecimiento en  
metales se destacan como relevantes áreas de investigación. En los suelos  y 
sedimentos, como se expresara anteriormente, los metales pueden estar presentes en 
diferentes formas químicas, y en general tener diferentes comportamientos en términos 
de interacción química, movilidad, disponibilidad biológica y toxicidad. Es importante  
identificar y cuantificar las formas químicas en las que un metal está presente en los 
sedimentos  exportados en las escorrentías para comprender  los impactos de los metales 
sobre los ecosistemas, y evaluar los procesos de transporte, la deposición y la liberación 
bajo condiciones ambientales cambiantes.  
Los procedimientos de extracción química secuencial suministran información 
sobre las fuerzas de unión de los metales a las distintas fases geoquímicas del suelo o 
sedimento,  y sobre la potencial reactividad de los mismos bajo diferentes condiciones 
fisicoquímicas del sistema (Harrison et al. 1981; Gibson y Farmer, 1986; Ramos et al., 
1994; Tack et al., 1995. Wilcke et a.l, 1998; Shuman et al., 2001; Lu et al., 2003. Navas 
y Lindhorfer, 2003; Sauvé, 2003, Singh et al., 2005; Trajković, 2014). El tipo de de 
unión del metal a la fase sólida se relacionan con la intensidad de liberación a la fase 
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líquida y, por ende, con la probabilidad de removilización y biodisponibilidad (Shaheen 
y Tsadilas, 2010).  
La extracción secuencial de metales del sedimento o suelo  es un buen  indicador 
de la capacidad  que poseen esas matrices   para contaminar un curso de agua (Rendina 
y Iorio, 2012). Se han utilizado varias técnicas químicas  para fraccionar metales en 
suelos y sedimentos que  en general consideran las siguientes fracciones:  
Fracción soluble en agua: corresponde a la fase más móvil y debe ser 
muestreada como la solución del suelo o el agua intersticial del sedimento por 
desplazamiento o centrifugación. Debido a las dificultades prácticas de su 
determinación es usualmente extractada con otras fases móviles. 
Fracción intercambiable: consistente en los metales que interactúan con las 
superficies de los sólidos, tales como minerales arcillosos, materia orgánica u óxidos 
cristalinos por fuerzas electrostáticas. Diferentes sales (KNO3, MgCl2, NH4Cl) han sido 
usadas para provocar el intercambio iónico y liberar los metales adsorbidos.  
Fracción unida a carbonato: incluye los metales adsorbidos o precipitados 
como carbonatos. Los metales unidos a esta fase son liberados por disolución del 
carbonato mediante una extracción ácida. 
Fracción unida  óxidos amorfos de Fe y Mn o fracción reducible: los metales 
pueden asociarse  a óxidos amorfos de hierro y manganeso por uniones covalentes .  
Fracción unida a materia orgánica o fracción oxidable: corresponde a los 
metales complejados con el material orgánico. Los procedimientos adoptados para 
liberar los metales complejados con la materia orgánica utilizan tratamientos oxidativos 
para destruir el material orgánico. 
Fracción residual: representa los metales ocluidos dentro de las láminas de 
silicatos y óxidos cristalinos. La determinación de los metales unidos a esta fracción se 
realiza mediante la digestión con ácidos concentrados. 
En  este capítulo se analizó la distribución de los metales en  las distintas 
fracciones de los sedimentos  y suelos, definidas éstas por la extracción secuencial 
propuesta por “The European Community Bureau of Reference” (BCR), con el objetivo 
de evaluar la potencial movilidad  de los metales a los cuerpos de agua.  
6.1 Cobre (Cu) 
6.1.1. Fraccionamiento de Cu en los suelos, y en los sedimentos en relación con 
la fracción de Cu disuelto 
La metodología propuesta para realizar la extracción secuencial de metales 
(BCR) se detalló en el capítulo 3. En este procedimiento la fracción intercambiable, 
soluble en agua  y la unida a carbonatos se extraen juntas. 
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Los metales edafogénicos son de origen litogénico y antropogénico, pero su 
distribución y especiación son el resultado de los distintos procesos pedogénicos, entre 
los cuales la fijación a las arcillas minerales y la unión /complejación con la materia 
orgánica desempeñan un rol fundamental (Kabata-Pendias, 2011). Por lo tanto, tener 
una idea clara acerca del grado de asociación de los metales a los distintos componentes 
de la matriz, ya sea  de suelo o  de sedimento, permite determinar el grado de labilidad 
del metal, y por ende  su potencial movilidad. 
El cobre es probablemente el más inmóvil de los micronutrientes en el suelo, y 
se encuentra en gran medida en forma no disponible de acuerdo con las técnicas de 
fraccionamiento (Kuo et al., 1983; Levesque y Mathur, 1988; Grazebisz et al., 1997; 
Nyamangara, 1998; Pietrzak y Pheil, 2004; Li et al., 2005; Iorio, 2010, Li et al., 2012). 
Se consideran disponibles para la biota  la fracción soluble en agua y la intercambiable 
(Shazili et al., 2012); y debido a que este metal forma con la materia orgánica 
complejos muy estables, se lo puede considerar, en esta última fracción relativamente 
disponible (Mathur y Levesque, 1983), dependiendo de la solubilidad de las sustancias 
orgánicas presentes (Stevenson, 1991) y de la estabilidad de los complejos formados.  
En la Figura 6.1.1.1 se observa la concentración de Cu en las distintas fracciones 
de los  suelos en estudio, previo a la aplicación de la simulación de lluvias. 
La mayor concentración de Cu en todos los suelos analizados se encontró en la 
fracción residual representando entre un 50% (Sv7) y 60% (Br6) del total de Cu en el 
suelo, mostrando el origen predominantemente litogénico de este elemento en esta zona 
rural (Rendina y Iorio, 2012). El porcentaje de metal en la fracción residual (Datos 
figuran en Anexo), indica que las concentraciones correspondientes a ese pool son 
cercanas a las concentraciones base naturales (Mecray et al., 2001, Lu et al., 2009), 
enfatizando la importancia de la meteorización natural de rocas y minerales (Kabata-
Pendías, 2011). 
Los suelos que presentaron un mayor porcentaje de Cu en la fracción 1, fueron 
los correspondientes a CoAoMo y Sv7 con un 8% del total; en los restantes el  
porcentaje de Cu asociado a esta fracción estuvo comprendido entre un 6 y 7 %. En  La 
fracción 2 (óxidos de hierro y manganeso) el porcentaje de Cu en los suelos analizados 
es aproximadamente  de un 25%, mientras que para la fracción 3 (materia 
orgánica/sulfuros) es de aproximadamente un 14%.  
En general se asume  que el pool de metales no residuales es predominantemente 
antropogénico.  
Estos resultados indican que entre un 40% y 50% del Cu total de los suelos en 
estudio se encuentra asociado a fracciones potencialmente disponibles (no residuales), 
por lo tanto un alto porcentaje de este metal está unido  a la matriz del suelo por fuerzas 
químicas que le permitirían en alguna medida ser liberados al ambiente (Kumar et al., 
2013).  



























Figura 6.1.1.1: Concentraciones de Cu (mg kg-1) en las distintas fracciones de los 
suelos originales (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: 
Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
Si se comparan las Figuras 6.1.1.1 y 6.1.1.2,  que corresponden al suelo original 
y a los sedimentos exportados respectivamente, se detecta que en los sedimentos 
exportados de todas las series de suelos analizadas, hay una distribución diferente de Cu 
en las fracciones, con respecto a los suelos originales, con un mayor grado de asociación 
a la fracción materia orgánica (fracción potencialmente disponible). El aumento del 
contenido de Cu en esa fracción de los sedimentos varió entre un  22 % en la serie Sv7 y 
un 50% en CoAoMo; además se registró una importante disminución de la 
concentración de este metal en la fracción residual. La alta afinidad del Cu por la 
materia orgánica se debe a que este metal forma con esa fase geoquímica complejos con 
altas constantes de estabilidad  (Sundaray et al., 2011; Li et al., 2013; Zhang et al., 
2015). Por otra parte, se detectó un aumento significativo en la fracción 1;  dicho 
aumento varió entre un 10% (CoAoMo) y un 30%  (serie Sv7),  debido a que el Cu 
asociado a esta fracción tiene mayor facilidad  de ser liberado al ambiente podría causar 
efectos tóxicos a la vida acuática, en especial la fracción particulada de la escorrentía 
producida por el Natracualf típico ( CoAoMo), por ser éste el suelo que se encuentra en 
el plano aluvial del arroyo Morales.  
Estos  resultados estarían avalados por el efecto de selección de partículas que se 
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Figura 6.1.1.2: Concentraciones de Cu (mg kg-1) en las distintas fracciones de los  
sedimentos transportados por la escorrentía (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie 
San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
Los sedimentos exportados sufrieron un enriquecimiento en materiales finos 
(limo + arcilla). De acuerdo con lo informado por  Marelli et al. (2007)  la mayoría de 
las pérdidas de los nutrientes que se mueven ligados a los sedimentos exportados por la 
escorrentía, están asociadas a la separación del material coloidal, ya sea orgánico y/o 
inorgánico, donde dichos nutrientes están adsorbidos.  
Los procesos de erosión hídrica, mediante el proceso combinado del impacto de 
las gotas de lluvia y la escorrentía superficial, afectan al carbono orgánico por medio del 
transporte y remoción de agregados de la superficie del suelo (Goebel et al., 2005) y por 
la remoción preferencial del carbono orgánico como resultado de la destrucción de los 
agregados (Lal, 2003). Las pérdidas de carbono por eventos de lluvias con intensidades 
erosivas contribuyen a incrementar el transporte de metales que se encuentran sorbidos 
al mismo e impide que los niveles de carbono orgánico de los suelos bajo producción 
agrícola aumenten. Por otro parte, como se expresara en el capítulo precedente para  
todos los suelos analizados hubo un enriquecimiento en el carbono orgánico en los 
sedimentos exportados coincidiendo con Chagas et al., (2011) quienes trabajaron en 
simulación de lluvias de suelos pertenecientes a la Cuenca del arroyo  El Tala (provincia 
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de Buenos Aires, Argentina), y encontraron que los sedimentos exportados durante la 
realización de simulaciones contenían un 25% más de carbono orgánico que el suelo 
original.  Por lo tanto la presencia de una mayor cantidad de materia orgánica en el 
sedimento exportado justificaría esa mayor asociación  de Cu a esa fase geoquímica.  
Tabla 6.1.1.1: Concentración de óxidos de hierro en los suelos originales y en los 
suelos luego de las simulaciones de lluvias  
Serie de suelo Óxidos de Fe  (g kg-1) 
Originales  
Óxidos de Fe  (g kg-1) 
Suelos Post simulación 
CoAoMo 38,77 (± 1,62)   a 34,50(± 2,30) a 
Br6 49,06  (± 3,25)  b 45,26(± 4,30)  b 
Sv7 14,50  (± 1,21)  c 10,50 (± 2,21) c 
Br13 48,61 (± 2,55)  b 44,00(± 3,25) b 
El fraccionamiento de los suelos luego de la simulación de lluvias (Figura 6.1.3) 
indica similar patrón de distribución de Cu que en los suelos originales, siendo la 
fracción mayoritaria la residual, con una disminución en la fracción óxidos de hierro en 
Sv7, probablemente dicha disminución se deba a que es el suelo que posee menor 
concentración de óxidos de Fe, y que en la escorrentía  mostró una alta concentración de 
Fe soluble (Tablas 6.1.1.1y  6.1.1.2).  
Tabla 6.1.1.2: Concentración de Fe disuelto 
Serie de suelo Fe (mg.L-1) 
CoAoMo 15 499 (± 310) a 
Br6 5230 (± 110) b 
Sv7 13560(± 252) c 
Br13 6500 (± 174) b 
En la Tabla 6.1.1.2 se observa que las escorrentías con mayor concentración de 
Fe disuelto se corresponden con los suelos y las fases líquidas de las escorrentías  que 
tienen mayor concentración de Na, destacando el efecto dispersante del Na (CoAoMo y 
Sv7).  
De acuerdo con lo informado por  El Mufleh et al. (2013), quienes trabajaron 
sobre sedimentos de aguas pluviales encontraron que el Cu estaba unido en los 
sedimentos predominantemente a la fracción orgánica, concluyendo que estos  
resultados dependían de la naturaleza de la materia orgánica, como se indicara en el 
capítulo precedente. Por otra parte, Li et al. (2012), en un trabajo realizado sobre 
escorrentía urbana en Shangai (China), encontraron que las fracciones residuales de Cu 
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en los sedimentos y en los suelos superficiales se mantuvieron prácticamente constantes 
mientras que las fracciones intercambiable, asociado a óxido de Fe y Mn, y a materia 
orgánica mostraron  un aumento significativo. Este resultado sugiere que el Cu se unió 
con partículas minerales y orgánicas de los sedimentos (Teutsch et al., 2001; Emmanuel 


























Figura 6.1.1.3: Concentraciones de Cu (mg kg-1) en las distintas fracciones de 
los suelos luego de realizadas las simulaciones de lluvia. (Br6: Serie Brandsen 6; 
Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie 
Brandsen 13). 
En la Figura 6.1.1.4  se presentan los porcentajes de Cu en cada una de las 
fracciones de la fase particulada y en la fase disuelta, del total de Cu presente en  las 
escorrentías  de  los suelos analizadas. 
La proporción de Cu unido a fracción intercambiable (Figura 6.1.1.4) en los 
suelos Sv7 y Br13 duplica a la encontrada en Br6 y CoAoMo. Esto podría explicarse 
por el hecho de que los dos primeros suelos pertenecen a lotes con una intensa actividad 
pecuaria durante casi todo el año, mientras que el plano aluvial (CoAoMo) y la loma 
(Br6), son utilizados con muy poca frecuencia. De esta manera, y al tratarse de lotes que 
no son cultivados desde hace por lo menos 15 años, los aportes de Cu provendrían sólo 
a través de las excretas bovinas, las cuales  estarían estableciendo una mayor proporción 
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de Cu unido a la fracción intercambiable en los suelos Sv7 y Br13. Esto implica que un 
porcentaje mayor de Cu de la fase particulada de las  aguas de escorrentía  
correspondientes a estos  dos últimos suelos se encuentra en fracciones inmediatamente 
disponibles (Kabata-Pendías, 2011). Paralelamente, se observa una disminución 
importante de Cu en la fracción residual con respecto a los suelos originales.  
7,02 20,18 19,58 36,49 16,72 
7,13 21,68 25,81 39,83 5,55 
15,42 25,94 26,43 27,76 4,46 
15,14 20,82 27,27 32,06 4,71 
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Figura 6.1.1.4: Porcentaje de  Cu  en cada una de las fracciones  de la fase  
particulada y en la fase disuelta del total de Cu de la escorrentía                                
(FR.1: Fracción Intercambiable, Soluble en Agua y Carbonatos; FR.2: Fracción Unida a Oxidos de 
Fe y Mn.; FR.3: Fracción Unida a Materia Orgánica / Sulfuros; RESIDUAL: Fracción Residual). 
El porcentaje de Cu disuelto con respecto a la carga total de este metal en el caso 
del CoAoMo triplica a los otros suelos estudiados, posiblemente y en base a lo expuesto 
en capítulos precedentes, debido a su elevada concentración de Na en solución, el cual  
se condice con el mayor porcentaje de COD (% del C total de la escorrentía). En este 
suelo la concentración de Na en el agua de escorrentía fue 12, 10 y 3 veces superior a 
los de las series Br6, Br13y SV7 respectivamente, este resultado podría explicar esa 
mayor proporción de COD, debido a un mayor  efecto de dispersión del carbono 
orgánico en la escorrentía del Complejo Arroyo Morales, como ya se ha expresado. 
6.1.2. Especiación de Cu Disuelto en las escorrentías 
Las formas de las especies químicas de los metales en las aguas de escorrentía 
agua, los complejos orgánicos e inorgánicos y los iones metálicos libres solvatados 
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pueden usarse como predictores de la biodisponibilidad para organismos acuáticos 
(Ytreberg et al., 2010).   
Para determinar la especiación de Cu disuelto se procedió según la metodología 
descripta en el capítulo 3 apartado 3.3.5.5. La mayor parte del cobre soluble en las 
escorrentías no fue adsorbido por la resina catiónica (Tabla 6.1.2.1) entre un 95% en el 
Natracualf típico de CoAoMo y un 90% en los suelos pertenecientes a la serie Bransen 
(Br6 y Br13). De  acuerdo con lo indicado por Alvarez et al. (2004), dado que los 
metales débilmente complejados por los ligandos orgánicos pueden ser disociados 
durante el intercambio iónico con la resina catiónica, parte de los iones libres podrían 
proceder de complejos inestables (Alvarez et al., 2004; Bowles et al., 2006; Pohl, 2006, 
Iorio, 2010); por lo cual la fracción retenida por la resina catiónica es denominada 
“lábil”  Jiang y Presley (2002). A los efectos de minimizar la influencia de estos 
complejos inestables en los valores obtenidos se consideraron los contenidos de metales 
retenidos por la resina aniónica como complejos orgánicos solubles. 
La  alta retención por parte de la resina aniónica (Tabla 6.1.2.1)  indica que la 
mayoría del cobre disuelto en las escorrentías de los suelos analizados se encuentra 
presente formando complejos negativos. Para el caso del sedimento proveniente del 
suelo Natracualf Típico (CoAoMo) es  mayor del 99% y para el  Argiudoll de la serie 
Brandsen (Br6) es de 95,5%, porcentajes que corresponden a los complejos orgánicos 
solubles (Jiang y Presley, 2002), mientras que la fracción lábil varió entre un 5% y 10% 
en CoAoMo y Brandsen respectivamente. Estos resultados muestran el alto grado de 
complejación  del Cu con la materia orgánica soluble; además evidencian que una 
pequeña fracción del metal disuelto corresponde a iones de cobre libre.  
Tabla 6.1.2.1. Porcentaje de cobre que permanece en disolución, después de 
equilibrar la fase líquida de las escorrentías  con las resinas catiónica y aniónica  
Sedimentos exportados 
Resina catiónica Resina aniónica 
mg.L-1 %  % 
CoAoMo 57 ± 1 95 < 0,6 <1 
Br6 36 ± 2 90 1,8 ± 0,1 4,5 
Sv7 28 ± 1 93 0,8 ± 0,1 2,5 
Br13 30 ± 1 90 0,3 ± 0,1 4,2 
El bajo porcentaje correspondiente a la fracción lábil indica la estabilidad de los 
complejos orgánicos solubles indicando  que en las escorrentías correspondientes al 
Natracualf típico (CoAoMo), los complejos orgánicos solubles son más estables. Como 
se expresara en el capítulo anterior pequeñas cantidades de materia orgánica disuelta 
tienen la capacidad de concentrar los metales de la disolución, probablemente debido a 
que esta fracción orgánica contiene un alto porcentaje de sustancias húmicas con 
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suficientes grupos funcionales como para permitir un alto grado de complejación (Lu et 
al., 2003; Polak et al., 2011). 
La importancia de las escorrentías producidas por la erosión hídrica en cuanto a 
la alteración de la calidad de los cuerpos de agua, está documentada por  diversos 
autores (Buffle, 2007;  Giani et al., 2010; Mahapatra et al, 2011), quienes determinaron 
que en  la materia orgánica acuagénica los componentes orgánicos disueltos son en su 
mayoría edafogénicos,  compuestos refractarios muy similares a los ácidos fúlvicos de 
los suelos. Por lo antedicho, es de suma importancia establecer el grado de 
complejación de los metales con la materia orgánica disuelta de las escorrentías  ya que 
la toxicidad del ion libre para la biota acuática es mayor que la de las formas 
complejadas (Arreghini et al. , 2006;  Casares et al., 2012 a y b) 
6.2. Zinc (Zn) 
6.2.1. Fraccionamiento de Zn en los suelos, y en  los sedimentos, relación con la 
fracción de Zn disuelto 
El Zn es, en general, más móvil que el Cu (Lu et al., 2003) y se encuentra 
mayoritariamente unido a los óxidos de Fe y Mn y,  a la fracción residual,  en esta 
última principalmente en suelos no afectados por la actividad antrópica  (Shuman, 1985; 
Al-Jaloud et al., 1995; Iorio et al., 1997; Shuman et al., 2001).  
En la Figura 6.2.1.1  se observa  las concentraciones de Zn en las distintas 
fracciones geoquímicas según el método de fraccionamiento secuencial (BCR)  aplicado 
a los suelos originales, previo a la ejecución de la simulación de lluvia.  
La mayor concentración de Zn en todos los suelos analizados se detectó en la 
fracción residual representando entre un 81% (Br13) y 87% (Sv7) del total de Zn  del 
suelo, mostrando así el origen predominantemente litogénico de este elemento en esta 
zona rural (Davutluoglu et al., 2010; Rendina y Iorio, 2012). El porcentaje de Zn en esta 
fracción es mucho mayor que para el caso del  Cu. Estos resultados son similares a los 
encontrados por Iorio (2010), quien informó que en suelos dedicados a la cría de ganado 
vacuno en la Pampa Deprimida (Argentina), el Zn se encuentra mayoritariamente en la 
fracción residual. En esta fracción los metales, como ya se ha mencionado, están 
ocluidos en minerales primarios y secundarios y por lo tanto no son disponibles para la 
biota (Saleem et al., 2015). El porcentaje de Zn unido a materia orgánica varió entre 12 
% (CoAoMo) y 7% (Sv7). El Zn unido a los óxidos de Fe y Mn estuvo comprendido 
entre 3%(CoAoMo) y 5% (Br13).  La fracción 1, la más móvil,  fue muy baja en estos  
suelos y varió entre 1,5% (CoAoMo) y 1,9% (Br13) del total de Zn. 
Distintos autores (Kabala y Singh, 2001; Rivero et al. 2000; Kos et al., 2003; 
Saleem et al., 2015), que realizaron el fraccionamiento secuencial de suelos prístinos, 
afirman que la mayor proporción del Zn se encuentra unido a la fracción residual   y a la 
materia orgánica, sobre todo en suelos calcáreos agrícolas,  y que los contenidos de Zn 
en las otras fracciones son menores. 

























Figura 6.2.1.1: Concentraciones de Zn (mg kg-1) en las distintas fracciones de los  
suelos originales. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: 
Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13) 
Los metales antropogénicos se encuentran predominantemente en las fracciones 
más lábiles de los  suelos o sedimentos, que son vulnerables a pequeños cambios en las 
condiciones ambientales, como los causados por la actividad humana (Alves et al., 
2007).  
En general, en suelos no sometidos a ningún tipo de actividad antropogénica la 
concentración de los metales suele ser baja en la fracción intercambiable (Pietrzak, 
2004), concordando los resultados obtenidos en este trabajo  con los informados por  
otros investigadores (Li et al., 2001, Li y Thornton, 2001, Jaradat et al., 2006; Zhang et 
al. , 2015 ). Różański (2013) trabajando con suelos agrícolas de Polonia encontró que el 
50% de Zn se asociaba a la fracción residual, y una tercera parte de Zn  estaba unido a 
los óxidos de Fe y Mn.  En términos de uso de la tierra, el fraccionamiento de metales 
sigue un patrón similar de distribución (Li et al., 2012)   
Algunos investigadores (Forbes et al., 1976, Brummer, 1986, Elliot et al., 1986 
y Schwertmann y Taylor, 1989) señalaron que la sorción específica aumenta cuando 
disminuye el valor de la pK de hidrólisis  de los metales (Cu > Zn), mientras que otros 
investigadores en diversos tipos de suelos encontraron el siguiente orden: Cu> Zn 
(Covelo et al., 2007a). 
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Numerosos estudios han demostrado que los óxidos de Fe y Mn de los suelos 
tienen una elevada capacidad para fijar metales (Kabata-Pendias, 2011). Los 
mecanismos implicados incluyen, entre otros, la sustitución isomórfica de cationes 
divalentes y trivalentes por Fe y Mn y las reacciones de intercambio catiónico y los 
efectos de oxidación en la superficie de los óxidos precipitados. Debe tenerse en cuenta 
que los procesos que controlan la fijación de Zn por los constituyentes del suelo están 
relacionados con los procesos de sorción, oclusión y co precipitación, quelación y 
complejación por la materia orgánica y fijación microbiana. 
Iorio (2010) analizando la fracción soluble en agua de suelos nátricos informó 
que la solubilidad del Zn no está regulada por la complejación. Lu et al. (2003) 
trabajando con suelos urbanos de Nanjing (China) encontraron que el Zn se encuentra 
mayoritariamente unido a los óxidos de hierro y manganeso. Por otra parte, Shuman 
(1991) encontró que las formas químicas de Zn unidas a los óxidos de hierro amorfos 
predominaban frente a la fracción material orgánica.  El Zn en general, en los suelos 
aparece en formas químicas más solubles que el Cu, motivo por el cual en experiencias 
de sorción y transporte de Zn y Cu en diversos tipos de suelos (Zhang et al.; 2005) se 
indicó que la movilidad de Zn en los suelos es mayor que la de Cu. 
Algunos estudios de sorción y desorción de Zn fueron realizados por Lindsay 
(1972) quien  demostró que las arcillas y la materia orgánica del suelo tienen capacidad 
de fijar Zn fuertemente, aunque en esta última fracción la sorción de Cu es mayor. La 
sorción de Zn por los suelos está relacionada con diversos factores como el pH, el 
contenido de arcillas, la capacidad de intercambio catiónico y el contenido de materia 
orgánica (Bradl, 2004). En un trabajo realizado (Covelo et al., 2004b) se demostró el 
papel fundamental de la materia orgánica del suelo en la sorción de Zn, sobre todo en 
suelos con un pH próximo a la neutralidad. Al aumentar el pH de los suelos, la materia 
orgánica pierde peso en la sorción de Zn; pasando a ser los óxidos los que sorben Zn en 
mayor cantidad. 
La concentración de Zn en la fracción residual de los sedimentos transportados 
por las escorrentías (Figura 6.2.1.2) disminuyó entre 20% (CoAoMo) y 28% (Sv7)  con  
respecto a los suelos originales, este resultado podría ser consecuencia del transporte de 
partículas finas; por otra parte se detectó en general un aumento de aproximadamente 
80% de Zn asociado a la fracción intercambiable y de 75% en la fracción óxidos de Fe y 
Mn. Además, se encontró una relación lineal positiva entre la fracción intercambiable de 
Zn y el porcentaje de la fracción arcilla (R2 = 0,7095,  p<0,05), este resultado coincide 
con los obtenidos por Martínez et al., (2011). 


























Figura 6.2.1.2: Concentraciones de Zn (mg kg-1) en las distintas fracciones de los 
sedimentos transportados por las escorrentías  (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: 
Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 
13). 
Los procesos de erosión hídrica, como ya se ha mencionado,  dan lugar a  la 
remoción preferencial del carbono orgánico como resultado de la destrucción de los 
agregados (Lal, 2003).  
Debido a que el Zn forma preferentemente complejos de esfera externa con la 
materia orgánica, menos estables que los de esfera interna; esta remoción preferencial 
del carbono orgánico podría hacer que parte del Zn asociado a esta fracción, mediante 
un mecanismo de desorción (Iorio, 2010), sea liberado y pase a formar parte de otras 
fases geoquímicas a las cuales es más afín, como los óxidos de Mn y Fe (Shuman, 2001; 
Li et al., 2005; Iorio, 2010; Rendina y Iorio, 2012; Da Fonseca et al., 2013). Este 
proceso ocurre cuando la lluvia interactúa con la fina capa superficial del suelo antes de 
dar lugar a la escorrentía (Sharpley, 1985).  
Las modificaciones del material particulado de las aguas de escorrentía durante 
el transporte y alteraciones post deposicionales pueden controlar las interacciones 
metal-fases geoquímicas  y definir los contenidos en cada una (Nriagu y Coker, 1980; 
Younis et al., 2014). 
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Singh et al. (2005) en un trabajo realizado sobre sedimentos de un río ubicado en 
una cuenca agropecuaria, encontró que la fracción residual representaba 
aproximadamente entre 60 y 80 % del contenido total de Zn, y que la fracción 
intercambiable entre 3 y 31%, este último porcentaje se correspondía con sedimentos 
con alto contenido arcilla y materia orgánica. Cuanto más alta es la concentración de un 
metal en la fracción intercambiable de los sedimentos transportados por las escorrentías, 
más móvil éste es y más daño causaría a la biota acuática, cuando se descargan en los 
cuerpos de agua (Sutherland et al., 2012; Acosta et al., 2014).  
El importante aumento de la concentración de Zn en la fracción intercambiable 
de los sedimentos respecto de los suelos originales, registrado en este estudio, indicaría 
que aumentó la probabilidad de Zn de causar daño a la biota acuática, al descargarse las 
escorrentías en las aguas del arroyo Morales (Loganathan et al., 2013, Dhanakumar et 
al., 2013, Zhang et al., 2015).  
El porcentaje de Zn de los sedimentos transportados, extractados entre las tres 
primeras fracciones  (no residuales),  consideradas potencialmente disponibles (Passos 
et al., 2011; Martínez et al., 2011), que  se detectan en CoAoMo y Sv7 se corresponden 
con  un 40% del total de este metal, y con un 30%  en los sedimentos de la serie 
Brandsen. Por lo tanto,  en los dos primeros casos se tiene un mayor porcentaje de Zn 
antropogénico.  
Este resultado se debe a que el suelo de la serie CoAoMo es del plano aluvial,  y 
está más en contacto con la contaminación del arroyo Morales que trae las descargas de 
un establecimiento de producción ganadera intensiva (Feedlot) (García y Iorio, 2005); y 
el correspondiente a Sv7 es un suelo en general más utilizado por la hacienda que los 
suelos de la serie Brandsen. Lo anteriormente expuesto indica  la mayor movilidad 
potencial de Zn en los sedimentos de las series CoAoMo y Sv7..  
La concentración de Zn en los suelos luego de las simulaciones presenta un 
aumento en la fracción intercambiable (Figura 6.2.1.3) y en la fracción óxidos de Fe y 
Mn, y una disminución en la fracción materia orgánica. Este resultado podría deberse a 
que el Zn forma con la materia orgánica complejos más inestables que el Cu.  
De acuerdo con lo expresado por Xue et al. (2003) y Iorio (2010), la movilidad 
de Cu y Zn en los suelos y sedimentos depende de la competencia por los sitios de 
unión superficiales de la matriz sólida y, de la proporción y características químicas de 
los ligandos orgánicos disueltos.  
Mientras que la mayoría del Cu se compleja con ligandos orgánicos fuertes, ya 
sea disuelto o asociado con la fase sólida, una fracción considerable del Zn disuelto se 
encuentra débilmente complejada por ligandos que abundan en la solución, haciendo la 
liberación de Zn mucho más fácil que la del Cu y coincidiendo con lo observado por 
Buerge-Weirich et al. (2002). Por otra parte, Cabaniss (2011) encontró que el Zn es más 
afín con grupos funcionales débiles unidos a moléculas pequeñas, más móviles.  

























Figura 6.2.1.3: Concentraciones de Zn (mg kg-1) en las distintas fracciones de los 
suelos luego de realizadas las simulaciones de lluvias. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: 
Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
Si se considera el total de Zn  (Zn particulado y Zn disuelto) en las dos fases de 
la escorrentía (Figura 6.2.1.4)  se observa que el mayor porcentaje de Zn en las 
escorrentías se encuentra en la fracción residual de la fase sólida. La mayor proporción 
de Zn intercambiable y de Zn disuelto se encuentra en la escorrentía proveniente del 
Natracualf típico de la serie CoAoMo. Este suelo tiene una mayor probabilidad de 
dispersión de coloides. Como se expresara en el capítulo anterior, la movilidad de Cu y 
Zn en los suelos depende de la competencia por los sitios de unión superficiales de la 
matriz sólida y de la proporción y características químicas de los ligandos orgánicos 
disueltos (Xue et al., 2003; Iorio, 2010). Mientras que la mayoría del Cu se compleja 
con ligandos orgánicos fuertes, ya sea disuelto o asociado con la fase sólida, una 
fracción considerable del Zn disuelto se encuentra débilmente complejada por ligandos 
que abundan en la solución, haciendo la liberación de Zn mucho más fácil que la del Cu 
y coincidiendo con lo observado por Buerge-Weirich et al. (2002).  
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Figura 6.2.1.4: Porcentaje de  Zn en cada una de las fracciones  de la fase  
particulada y en la fase disuelta del total de Zn de la escorrentía. (FR.1: Fracción 
Intercambiable, Soluble en Agua y Carbonatos; FR.2: Fracción Unida a Óxidos de Fe y Mn.; 
FR.3: Fracción Unida a Materia Orgánica / Sulfuros; RESIDUAL: Fracción Residual). 
 La distribución de Zn entre las distintas fracciones geoquímicas puede variar 
significativamente en respuesta a los cambios de las propiedades de la matriz sólida 
(Adhikari y el Ratán, 2007). Kiekens (1980) declaró que parecía haber dos mecanismos 
diferentes implicados en la adsorción de Zn por las arcillas y materia orgánica. Un 
mecanismo opera principalmente en condiciones ácidas y está estrechamente 
relacionado con el intercambio de cationes, y el otro mecanismo opera en condiciones 
alcalinas e implica la sorción química. La adosrción de Zn en las arcillas puedes ser 
reversible por intercambio catiónico, o irreversible   en el caso en  que este metal quede 
atrapado  en la estructura laminar de los minerales de arcilla. Este último mecanismo 
fija cantidades de Zn que exceden la capacidad de intercambio catiónico, y puede ser 
debido a la absorción de Zn en forma hidrolizada y de la precipitación de Zn(OH)2. Esta 
"fijación" del zinc tiende a aumentar con el tiempo y puede afectar a la disponibilidad a 
largo plazo de las fertilizaciones con el citado metal. A pH bajo, el Zn se considera que 
se encontrará en forma intercambiable en los planos basales de los minerales de arcilla, 
mientras que a pH más alto, el Zn podría ser adsorbido por los sitios de borde de 
minerales de arcilla (Kumar y Qureshi, 2012).  
Debido a  que la mayor proporción de los metales en la fase sólida se encuentra 
en formas residuales no móviles, se observaron valores muy bajos de metales disueltos 
con respecto a los contenidos totales en todas las escorrentías. Obviamente parte de los 
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iones metálicos, asociados a las fracciones más móviles de los suelos se desplazarán a la  
fase líquida de las escorrentías (Tao y Lin, 2000). 
6.2.2. Especiación de Zn Disuelto en las escorrentías 
La materia orgánica disuelta puede liberar iones, alterando la movilidad 
geoquímica por formación de complejos (Rashid, 1985; Buck et al., 2007). Por tal 
motivo, la capacidad de complejarse de los iones metálicos en las aguas depende 
principalmente de la materia orgánica presente y de las condiciones ambientales 
propicias para experimentar la deposición y removilización de metales (Sherene et al., 
2010).  
El porcentaje de zinc que permaneció en solución después de equilibrar la fase 
líquida de las escorrentías, con la resina catiónica varió entre  43 % en CoAoMo y 32% 
en Br13. El porcentaje de este ion no retenido por la resina aniónica varió entre 51% 
(CoAoMo) y 60% (Br13) (Tabla 6.2.2.1), La escorrentía con mayor grado de 
complejación de Zn (49%) y menor porcentaje de fracción lábil (57%) es la 
correspondiente al Natracualf típico (CoAoMo)   
Tabla 6.2.2.1. Porcentaje de zinc  que permanece en disolución, después de 
equilibrar la fase líquida de las escorrentías  con las resinas catiónica y aniónica  
Sedimentos exportados 
Resina catiónica Resina aniónica 
mg.L-1 %  % 
CoAoMo 0,159±0,012 43 0,189±0,010 51 
Br6 0,010±0,001 34 0,018±0,003 62 
Sv7 0,038±0.005 38 0,055±0,008 55 
Br13 0,042±0,008 32 0,079±0,005 60 
La concentración de zinc complejado correspondió a un porcentaje del total 
mucho menor que para el caso del cobre; resultados que evidencian la mayor afinidad 
del Cu por la materia orgánica soluble, que puede ser explicada por las altas constantes 
de estabilidad de los complejos que forma (Sposito et al., 1982; Ramos et al., 1994, 
Torbjörn y Skyllberg, 2007; Iorio, 2010).  
Las estabilidades de los complejos húmicos siguen el mismo orden de estabilidad 
que la de los quelatos formados por iones metálicos y ligandos quelantes (Irving-
Williams): Hg > Cu > Ni = Zn > Co > Mn > Cd > Ca > Mg., indicando que el Zn forma 
complejos con la materia orgánica menos estables que el cobre (Li et al., 2001).  
En el caso del Zn, el porcentaje  de complejación no es tan alto como para el Cu 
, indicando la posibilidad de que la complejación no controle la solubilidad de este ion, 
esto permite la existencia en solución de ion Zn2+ libre o la posible presencia de 
complejos lábiles (Iorio, 2010; Rendina, y Iorio, 2012).  
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6.3. Plomo (Pb) 
6.3.1. Fraccionamiento de Pb en los suelos, y en  los sedimentos, relación con la 
fracción de Zn disuelto 
El Pb en los suelos originales  se encuentra mayoritariamente en la fracción 






















Figura 6.3.1.1: Concentraciones de Pb (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los  suelos analizados. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
El porcentaje de Pb en la fracción residual de los suelos en estudio representa  
aproximadamente un 96% del total de Pb. En este metal se presenta una situación 
particular, si se tiene en cuenta que el promedio de Pb en suelos argentinos no 
contaminados dedicados a la actividad agropecuaria varía entre 15,98 y 37,45 mg.kg-1 
(Lavado et al., 2004), la concentración de este ion metálico en los suelos analizados 
(105-110 mg.kg-1) indicaría que son suelos contaminados.  
Por otra parte, en un estudio realizado por Ferreyroa et al. (2014), quienes 
trabajaron con un Argiudol típico de la llanura pampeana (Argentina), encontraron que 
el Pb agregado, con el tiempo, se iba incorporando a la fracción residual. Por lo tanto, la 
A 
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alta concentración de Pb en la fracción residual detectada en los suelos bajo estudio 
puede deberse a una contaminación no reciente.  
La fracción intercambiable de este metal en estos suelos varió entre 3% 
(CoAoMo) y 2% (Br13), la fracción reducible (óxidos de Fe y Mn) estuvo comprendida 
entre 2%(CoAoMo) y 0,5% (Br13), siendo muy baja la asociación de Pb a la materia 
orgánica en todos los casos (0,8%). La baja asociación de Pb a la materia orgánica tal 
vez se deba a que al ser  suelos contaminados  cuando se fue incorporando el Pb a esos  
suelos los sitios específicos de unión de la fracción materia orgánica ya estaban 
saturados con otros metales que también forman complejos estables con esa fase 
geoquímica ( Iorio et al., 2011)  . 
La concentración de Pb en la fracción residual de los sedimentos transportados 
por las escorrentías (Figura 6.3.1.2) no tuvo una variación significativa con respecto a 
los suelos originales. En contraste se observó un importante aumento en la fracción 
orgánica que varió entre 95% en CoAoMo y 93% en Br13.  
 
 
Figura 6.3.1.2: Concentraciones de Pb (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los sedimentos transportados en las simulaciones de lluvias. (Br6: 
Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; 
Br13: Serie Brandsen 13). 
Tal como se vio en capítulos anteriores, los sedimentos exportados sufrieron un 
enriquecimiento en materiales finos (limo + arcilla). La materia orgánica del suelo se 
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encuentra adsorbida a dichas materiales por lo que este transporte diferencial explica el 
enriquecimiento en  materia orgánica de los sedimentos transportados. La mayoría de 
las pérdidas de los metales que se mueven ligados a los sedimentos, están asociadas a la 
separación del material coloidal, inorgánico y orgánico, donde dichos metales podrían 
redistribuirse, pues estarían compitiendo por sitios específicos de unión (Iorio et al., 
2011; Iorio et al., 2015). La disminución de Pb y el aumento de Zn en la fracción óxidos 
de Fe y Mn de los sedimentos, con respecto a los suelos originales, podría ser una 
evidencia de la competencia de estos dos metales por sitios específicos de unión, 
teniendo en cuenta que el Zn es más afín por los óxidos (Shuman et al., 2001) y el Pb 
por la materia orgánica.   
En la Figura 6.3.1.3 se puede observar las concentraciones de Pb en las distintas 
fracciones geoquímicas según el método de Fraccionamiento Secuencial propuesto por 
el BCR en los sedimentos producidos durante las simulaciones de lluvia. 
 
Figura 6.3.1.3: Concentraciones de Pb (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los suelos postsimulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
 
Kumar et al. (2013), indicaron que las variaciones observadas en las 
asociaciones de los metales a las distintas fases geoquímicas de los sedimentos, con 
respecto a los suelos originales, responden a  un cambio dinámico en la especiación del 
metal, ya que en general, la alteración en los sitios de unión son los principales factores 
Fraccionamiento de metales en suelos y sedimentos, especiación de la fase disuelta  
165 
 
para el aumento o disminución del grado de asociación de un ion a determinadas 
fracciones de la matriz sólida.  
Se encontró una relación lineal positiva entre el contenido de arcilla y la fracción 
residual  de Pb en los sedimentos transportados por las escorrentías (R2=0,70; p<0,05). 
Este resultado puede ser explicado debido a que las arcillas de tipo 2:1, como 
montmorillonita e illita (siendo esta última la arcilla predominante en estos suelos), 
presentan altas capacidades de fijación de Pb (Alloway, 2008). 
La concentración de Pb en las fases geoquímicas de los suelos postsimulación 
(Figura 6.3.1.3) indica que no hubo variación significativa en la fracciones óxidos de Fe 
y Mn,  y en la residual, pero sí se notó un leve aumento en la fracción materia orgánica 
y disminución en la fracción intercambiable. La materia orgánica es considerada para el 
caso del plomo un estadio transitorio entre las formas lábiles y las estables en la 
evolución de este metal en un Argiudol típico de la llanura pampeana (Ferreyroa et al., 
2014). Probablemente al producirse las escorrentías a consecuencias de las lluvias haya 
habido una  leve redistribución de Pb en las fases geoquímicas del suelo.   
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Figura 6.3.1.4: Porcentaje de Pb en cada una de las fases geoquímicas y de Pb 
disuelto, en las escorrentías (FR.1: Fracción Intercambiable, Soluble en Agua y 
Carbonatos; FR.2: Fracción Unida a Óxidos de Fe y Mn; FR.3: Fracción Unida 
a Materia Orgánica / Sulfuros; RESIDUAL: Fracción Residual). 
Al tener en cuenta  el  Pb total (Pb particulado y Pb disuelto) en las dos fases de 
la escorrentía (Figura 6.3.1.4)  se observa que el mayor porcentaje de Pb en las 
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escorrentías se encuentra en la fracción residual de la fase sólida, seguido de la fracción 
disuelta. El mayor porcentaje de Pb disuelto se  corresponde al Natracualf típico del 
CoAoMo La mayor concentración de Pb disuelto se encuentra en la escorrentía 
proveniente del Natracualf típico de la serie CoAoMo. Este resultado podría deberse a la 
mayor posibilidad de dispersión de los coloides de ese suelo y a la capacidad  que tiene 
el Pb para formar complejos de esfera interna con la materia orgánica, muy 
establesPequeñas cantidades de materia orgánica disuelta en los suelos tienen la 
capacidad de concentrar los metales de la solución, probablemente debido a que la 
materia orgánica disuelta contiene un alto porcentaje de sustancias húmicas con 
suficientes grupos funcionales como para permitir el alto grado de comlejación (Lu et 
al., 2003). En general la materia orgánica disuelta consiste mayoritariamente de 
sustancias húmicas.  
La materia orgánica disuelta correspondiente a la escorrentía del Natracualf 
típico, probablemente consista en ácidos fúlvicos de bajo peso molecular con alta 
capacidad de complejación.  El grado de asociación del Pb con el carbono orgánico 
disuelto en las escorrentías de los suelos analizados  ha sido demostrado en el capítulo 
anterior. De los metales bajo estudio, el Pb es que presenta mayor concentración en la 
fase líquida de las escorrentías analizadas, y dada la alta afinidad de este metal por la 
materia orgánica se favorecerán la formación de complejos orgánicos solubles de Pb 
(Sherene, 2010).  Por otra parte, a mayor concentración de Pb disuelto mayor 
posibilidad de afectar el cuerpo de agua del arroyo Morales (Figura 6.3.3.4). La 
escorrentía que más efecto  negativo producirá sobre las aguas del arroyo, en lo que 
respecta al Pb, será la proveniente del CoAoMo, por un lado porque presenta  mayor 
concentración de Pb disuelto y por otro  por provenir de un suelo del plano aluvial. 
6.3.2. Especiación de Pb Disuelto en las escorrentías 
El porcentaje de plomo que permaneció en solución después de equilibrar la fase 
líquida de las escorrentías, con la resina catiónica varió entre 96 % en CoAoMo y 91% 
en Br13; indicando que la fracción lábil es muy baja 4% (CoAoMo) y 8% (Br13)  El 
porcentaje de este ion no retenido por la resina aniónica fue menor de 0,9% para el 
Natracualf típico del CoAoMo y correspondió a  2,1% para el Argiudol abrúptico 
(Br13) (Tabla 6.3.2.1). La retención, relativamente, alta por parte de la resina aniónica 
indica que la mayoría del plomo disuelto se encuentra presente formando complejos 
negativos.  La escorrentía con mayor grado de complejación de Pb (99%) correspondió 
al suelo del complejo arroyo Morales y del menor (97,9%) al suelo  de la serie 
Brandsen(Br13). El alto porcentaje de complejación y a su vez el bajo porcentaje 
correspondiente a la fracción lábil de este metal indicaría que la solubilidad del Pb, en 
todos los casos analizados, podría estar  controlada por la formación de complejos como 
señalaron otros autores (Iorio, 1999, Iorio, 2010; Sherene, 2010) al igual que para el 
caso del Cu. En el caso del Zn este porcentaje no es tan alto en todos los casos 
analizados, este  resultado indicaría la posibilidad de que la complejación no controle la 
Fraccionamiento de metales en suelos y sedimentos, especiación de la fase disuelta  
167 
 
solubilidad, lo que permitiría la existencia en solución de ion Zn2+ libre o la posible 
presencia de complejos lábiles. 
Tabla 6.3.2.1. Porcentaje de plomo que permanece en disolución, después de 
equilibrar la fase líquida de las escorrentías  con las resinas catiónica y aniónica  
Sedimentos exportados 
Resina catiónica Resina aniónica 


























Como se expresara en el capítulo anterior la movilidad de los metales en los 
suelos depende de la competencia por los sitios de unión superficiales de la matriz 
sólida y de la proporción y características químicas de los ligandos orgánicos disueltos 
(Xue et al., 2003; Iorio, 2010).  
Por lo tanto, el grado de complejación  de los metales con la materia orgánica 
depende no sólo de la cantidad sino de las características de la misma, en lo que 
respecta a la presencia de sitios activos de unión para los metales. Así como  ya se ha 
indicado, la materia orgánica disuelta correspondiente a la escorrentía del Natracualf 
típico (CoAoMo), probablemente consista en ácidos fúlvicos de bajo peso molecular 
con alta capacidad de complejación. 
6.4.  Cromo (Cr) 
6.4.1. Fraccionamiento de Cr en los suelos, y en  los sedimentos, relación con la 
fracción de Cr disuelto 
El Cr en los suelos originales se encuentra mayoritariamente en la fracción 
residual (Figura 6.4.1.1), siguiendo en importancia la fracción materia orgánica. 
El porcentaje de Cr en la fracción residual de los suelos en estudio representa  
aproximadamente el 93% del total de Cr; considerando que la concentración de Cr total 
en estos suelos está dentro del intervalo de suelos no contaminados, se puede asumir 
que la fracción residual es de naturaleza litogénica ((Singh et al., 2005; Dabutluoglu et 
al., 2010) . Solamente una parte muy pequeña del Cr total es soluble, lo cual reduce 
muy fuertemente su disponibilidad  (Mandal et al., 2011). 
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Arenas-Lago et al. (2015), en un estudio realizado sobre suelos, también 
informaron que el Cr asociado a las fracciones más disponibles se encontraba en  muy 
baja proporción (fracción intercambiable, soluble en agua y carbonatos), al igual que el 
Cr asociado a las fracciones materia orgánica y, óxidos de Fe y Mn, y que la fracción 
























Figura 6.4.1.1: Concentraciones de Cr (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los  suelos analizados. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
Según Kabata-Pendias (2011) y Bradl (2004) la solubilidad de Cr es muy baja en 
los suelos cuyo pH se encuentra comprendido entre moderadamente ácido y 
moderadamente básico, debido a que la mayor parte  de este metal precipita como óxido 
o hidróxido; o se encuentra ocluido en minerales de arcilla; y, en menor medida, 
asociada con óxidos de  Fe y Mn o formando complejos estables con la materia 
orgánica. 
En la Figura 6.4.1.2 se presenta la asociación de Cr a cada una de las fases 
geoquímicas de los sedimentos exportados. La concentración de Cr en la fracción 
residual de los sedimentos transportados por las escorrentías disminuyó entre 50 % 
(CoAoMo) y 80% en los restantes sedimentos, con  respecto a los suelos originales, este 
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resultado es consecuencia del transporte diferencial de las  partículas a las que Cr está 
asociado; por otra parte se detectó un aumento significativo en la fracción materia 
orgánica del 30% en CoAoMo y 80% en los restantes  suelos.  
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Figura 6.4.1.2: Concentraciones de Cr (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los sedimentos transportados en las simulaciones de lluvias. (Br6: 
Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; 
Br13: Serie Brandsen 13). 
Las interacciones entre metales pesados y materia orgánica son intercambio 
iónico, adsorción superficial, quelación, coagulación y peptidización. Todas las 
reacciones entre materia orgánica y cationes darán como resultado complejos solubles o 
insolubles, por lo que la materia orgánica es de fundamental importancia en el 
transporte, y consecuente lixiviación, o inmovilización de metales pesados(Covelo, 
2005). El orden de las constantes de estabilidad de los complejos metaloorgánicos, 
aunque dependiente del pH y de otras variables del medio, sigue la secuencia siguiente 
(Covelo, 2005): 
U > Hg > Sn > Pb > Cu > Ni > Co > Fe > Cd > Zn > Mn > Sr 
Se ha establecido también la secuencia del orden de afinidad de los iones 
metálicos para formar complejos orgánicos insolubles que, aunque también depende del 
pH del medio, en general sería (Covelo, 2005): 
Fe = Cr = Al > Pb = Cu > Hg > Zn = Ni = Co = Cd = Mn 
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Por lo tanto el  Cr forma complejos estables con la materia orgánica del suelo 
Tal como se mencionó en capítulos anteriores, los sedimentos exportados sufrieron un 
enriquecimiento en materiales finos (limo + arcilla). La materia orgánica del suelo se 
encuentra adsorbida a dichas materiales por lo que este transporte diferencial explica el 
enriquecimiento en materia orgánica de los sedimentos transportados. La mayoría de las 
pérdidas de los metales que se mueven ligados a los sedimentos, están asociadas a la 
separación del material coloidal, inorgánico y orgánico, donde dichos metales se 
asociacian a sitios específicos (Iorio et al., 2011; Iorio et al., 2015; Köleli , 2004)).  
También los  resultados  de este trabajo estarían justificados por lo informado por 
Rendina et al, (2011) , quienes encontraron que el  Cr(III) no migra de manera 
significativa, sino que se adsorbe en partículas en suspensión como las arcillas y los 
óxidos de Fe y Mn, y a otras superficies de los suelos y sedimentos cargadas 
negativamente como la materia orgánica. El Mufleh et al. (2013.) encontraron en 
sedimentos transportados en las escorrentías de una cuenca agropecuaria que el Cr 
estaba unido principalmente a las fracciones  residual y materia orgánica, y en menor 
proporción asociado a las fracciones reducible e intercambiable, resultados muy 
similares a los encontrados en este trabajo de tesis. El fraccionamiento de los metales en 
los suelos luego de realizada la simulación de lluvia (postsimulación) se presenta en la 






















Figura 6.4.1.3: Concentraciones de Cr (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los suelos postsimulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
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Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
No se detecta una variación significativa en las fracciones de este metal luego de 
las simulaciones de lluvia. 
El Cr particulado en las escorrentías se encuentra principalmente la fracción 
residual  y en la fracción materia orgánica, la disponibilidad de este metal en esta última 
fracción dependerá de la estabilidad de los complejos que forme con ese constituyente 
del suelo. Borůvka y Drábek (2004) encontraron mayor presencia de metales en la 
fracción fúlvica en suelos para, Pb y Zn, atribuyen esta preferencia a la presencia de un 
mayor número de grupos reactivos en esta fracción y a que la sorción no se encuentra 
limitada por sitios específicos. Los ácidos fúlvicos presentarían una gran capacidad de 
complejación, sólo controlada por el nivel de contaminación. En los ácidos húmicos en 
cambio, la sorción podría encontrarse limitada por una mayor especificidad de los sitios 
de unión.   
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Figura 6.4.1.4: Porcentaje de Cr en cada una de las fases geoquímicas y de Cr 
disuelto, en las escorrentías (FR.1: Fracción Intercambiable, Soluble en Agua y 
Carbonatos; FR.2: Fracción Unida a Óxidos de Fe y Mn; FR.3: Fracción Unida a 
Materia Orgánica / Sulfuros; RESIDUAL: Fracción Residual). 
Por lado, Donisa et al. (2003) encontraron una mayor abundancia de Cd, Cr, Cu, 
Pb y Zn en la fracción fúlvica. Considerando el Cr total (Cr particulado y Cr disuelto) 
en las dos fases de la escorrentía (Figura 6.4.1.4) se observa que el mayor porcentaje de 
Cr en la escorrentía del Natracualf típico del  CoAoMo se encuentra en la fracción 
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residual (73,45 %) de la fase sólida, seguido de la fracción materia orgánica (11,87%) y 
del correspondiente al Cr disuelto (10,98%), representando la fracción orgánica y la 
intercambiable de la fase sólida un porcentaje muy bajo. En cambio en los restantes 
suelos  la fracción predominante de Cr es la materia orgánica. En todas las escorrentías 
analizadas  el porcentaje de Cr disuelto es importante, significando una contaminación 
inmediata al cuerpo de agua (Grillo et al., 2014).   
6.4.2. Especiación de Cr Disuelto en las escorrentías 
El porcentaje de cromo que permaneció en solución después de equilibrar la fase 
líquida de las escorrentías, con la resina catiónica varió entre 97 % en CoAoMo y 89% 
en Br13; indicando que la fracción lábil es muy baja 3% (CoAoMo) y 11% (Br13)  El 
porcentaje de este ion no retenido por la resina aniónica fue menor de 1,15% para el 
Natracualf típico del CoAoMo y correspondió a  3,5 % para el Argiudol  (Br6) (Tabla 
6.4.2.1). La retención, relativamente, alta por parte de la resina aniónica indica que la 
mayoría del cromo disuelto se encuentra presente formando complejos negativos.  La 
escorrentía con mayor grado de complejación de Cr (>99,85%) correspondió al suelo 
del complejo arroyo Morales y del menor (96,5%) al suelo  de la serie Brandsen(Br13). 
El alto porcentaje de complejación y a su vez el bajo porcentaje correspondiente a la 
fracción lábil de este metal indicaría que la solubilidad del Cr, en todos los casos 
analizados, podría estar  controlada por la formación de complejos como señalaron otros 
autores (Iorio, 1999, Iorio, 2010; Sherene, 2010) al igual que para el caso del Cu y el 
Pb.. 
Tabla 6.4.2.1. Porcentaje de cromo que permanece en disolución, después de 
equilibrar la fase líquida de las escorrentías  con las resinas catiónica y aniónica  
Sedimentos exportados 
Resina catiónica Resina aniónica 
µg.L-1 % µg.L-1 % 
CoAoMo 16±1 97 <0,18 <1,15 
Br6 36±2 89 0,8±0,1 3,5 
Sv7 57±3 92 1,6±0,2 2,5 
Br13 65±1 90 2,5±0,3 3,0 
Como se expresara en el capítulo anterior la movilidad de los metales en los 
suelos depende de la competencia por los sitios de unión superficiales de la matriz 
sólida y de la proporción y características químicas de los ligandos orgánicos disueltos 
(Xue et al., 2003; Iorio, 2010).  
Por lo tanto, el grado de complejación  de los metales con la materia orgánica 
depende no sólo de la cantidad sino de las características de la misma, en lo que 
respecta a la presencia de sitios activos de unión para los metales. Así como  ya se ha 
indicado, la materia orgánica disuelta correspondiente a la escorrentía del Natracualf 
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típico (CoAoMo), probablemente consista en ácidos fúlvicos de bajo peso molecular 
con alta capacidad de complejación. 
6.5 Niquel (Ni) 
6.5.1. Fraccionamiento de Ni en los suelos, y en  los sedimentos, relación con la 
fracción de Ni disuelto 
La fracción predominante del Ni es la residual (Figura  6.5.1.1): El 
comportamiento de níquel en el suelo depende principalmente del tipo de suelo, por lo 
tanto las generalizaciones son difíciles de efectuar (Rozanski, 2013). Este metal se 
encuentra en los suelos y sedimentos mayoritariamente unido a la fracción residual de la 
fase sólida formando cristales (Rozanski, 2013). Wang et al. (1997) informaron  que  
ese alto porcentaje de Ni en la fracción residual de los suelos y sedimentos podría 
atribuirse a que este metal, comparado con los restantes metales divalentes, tiene la más 
alta energía de estabilización del campo cristalino. Este alto grado de estabilización 
cristalina da lugar a que el Ni se encuentre principalmente ocluido en los cristales de los 
minerales primarios y secundarios (Barman et al., 2015).  Sólo se detecta 





















Figura 6.5.1.1: Concentraciones de Ni (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los  suelos analizados. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San 
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Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
De acuerdo con lo informado por Kabata y Pendías (2011) Alrededor del 40% 
del Ni puede estar asociado a la denominada fracción residual (soluble en HF y HClO4) 
y alrededor del 20% en la fracción de óxidos de hierro y manganeso, con la mayoría del 
restante enlazado en la fracción de carbonatos y una muy pequeña proporción en las 
fracciones intercambiable y orgánica. En este estudio sólo en el suelo correspondiente al 
CoAoMo es detectado en las fracciones no residuales 
En la Figura 6.5.1.2 se presentan los datos  correspondientes al fraccionamiento 
de Ni en los sedimentos exportados. En todos los casos analizados el Ni en estos 
sedimentos es transportado en la fracción residual, excepto en el correspondiente a la 
serie Br13, este comportamiento diferencial del suelo Br13 probablemente se deba a que 
este suelo presenta mayor concentración de limo, en esta fracción la arcilla no es el 




















Figura 6.5.1.2: Concentraciones de Ni (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los sedimentos transportados en las simulaciones de lluvias. (Br6: 
Serie Brandsen 6; Sv7: Serie San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; 
Br13: Serie Brandsen 13). 
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El aumento de metales antropogénicos en los sedimentos en suelos superficiales 
de una cuenca sugiere que las concentraciones de metales de los sedimentos se ven 
afectados por la escorrentía superficial a través del transporte de partículas finas; 
asimismo existiría el aporte potencial de iones inorgánicos disueltos y/o unidos a 
complejos orgánicos con la escorrentía superficial (Weng et al., 2002). Luego de las 
simulaciones de lluvia los suelos presentaron un predominio de Ni en la fracción 
residual pero una redistribución de metal a otras fracciones, aumentado el Ni asociado a 
la fracción materia orgánica y a la fracción intercambiable. Este comportamiento es  
más motorio en la fracción 3, ya que el Ni forma complejos muy estables con la materia 
orgánica. Algunos autores afirman (McGrath, 1995;Kabata-Pendias y Mukherjee, 2007; 
Antić-Mladenović et al.,2011; Rajapaksha et al. 2012) que  la fracción de Ni 
predominante en los suelos es la residual y le que sigue en importancia la fracción 
óxidos de Fe y Mn, sin embargo en estos suelos se observó que la fracción materia 
orgánica tenía mayor importancia que la fracción residual.  El resultado tenido en este 
trabajo pueda deberse a las diferentes calidades de materia orgánica y a la competencia 
entre metales por los sitios de unión (Iorio, 2010)  
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Figura 6.5.1.3: Concentraciones de Ni (mg kg-1) en las distintas fracciones 
geoquímicas de los suelos postsimulación. (Br6: Serie Brandsen 6; Sv7: Serie 
San Vicente 7; CoAoMo: Complejo Arroyo Morales; Br13: Serie Brandsen 13). 
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Los datos correspondientes a  Ni total como Ni particulado y Ni disuelto, en las 
dos fases de la escorrentía  se presentan en la Figura 6.5.1.4. En las escorrentías en   que 
se detectan r concentración de Ni en la fase líquida son las correspondientes a la series  
CoAoMo  y Sv7, estos suelos presentan mayor concentración de Na en superficie que 
los de la serie Brandsen (3,37 cmolc kg
-1 serie CoAoMo y 1,07 cmolc kg
-1  Sv7), dando 
lugar a una mayor dispersión de los coloides (0,45µm es el límite considerado en este 
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Figura 6.5.1.4: Porcentaje de Cr en cada una de las fases geoquímicas y de Cr 
disuelto, en las escorrentías (FR.1: Fracción Intercambiable, Soluble en Agua y 
Carbonatos; FR.2: Fracción Unida a Óxidos de Fe y Mn; FR.3: Fracción Unida 
a Materia Orgánica / Sulfuros; RESIDUAL: Fracción Residual 
6.5.2. Especiación de Ni  Disuelto en las escorrentías 
La concentración de Ni disuelto  fue de 32µg. L-1 y 8µg. L-1 en las escorrentías 
del CoAoMo y de Sv7 respectivamente. En el resto de las escorrentías este metal no es 
detectado. En la tabla 6.5.2.1 se observa que el 92,5% del Ni está complejado en el 
CoAoMo  correspondiendo un 17% a la fracción lábil y en Sv7  el grado de 
complejación es de 90% correspondiendo la fracción lábil a 14%. El Ni suele 
complejarse en mayor medida que el Zn según literatura (Jiang y Presley, 2002). La 
presencia de Ca en las escorrentías puede dar lugar al desplazamiento de Ni complejado, 
aumentando la concentración del ion libre  (Sherene, 2010). 





Tabla 6.5.2.1. Porcentaje de cromo que permanece en disolución, después de 
equilibrar la fase líquida de las escorrentías  con las resinas catiónica y aniónica  
Sedimentos exportados 
Resina catiónica Resina aniónica 
µg.L-1 % µg.L-1 % 
CoAoMo 38,5± 3,4 83 0,2±0,05 7,5 
Br6 -    
Sv7 7,0±0,5 86 0,3±0,2 9,7 
Br13 -    
Como ya se ha mencionado la movilidad de los metales en los suelos depende de 
la competencia por los sitios de unión superficiales de la matriz sólida y de la 
proporción y características químicas de los ligandos orgánicos disueltos (Xue et al., 
2003; Iorio, 2010).  
6.6. Análisis de Componentes Principales 
En el análisis estadístico realizado se establecerá una denominación de acuerdo a 
la siguiente descripción. 
Referencia Descripción 
% MO 
% de materia orgánica de suelos, sedimentos o suelos post simulación, 
según corresponda. 
% arcillas 
% arcilla de suelos, sedimentos o suelos post simulación, según 
corresponda. 
% L 
% de limo de suelos, sedimentos o suelos post simulación, según 
corresponda. 
Me T Concentración total del metal (Cu, Zn, Pb, Cr o Ni). 
Me F1 
Concentración del metal (Cu, Zn, Pb, Cr o Ni), unido a la Fracción 1 
(Fracción Intercambiable, Soluble en agua/Carbonatos). 
Me F2 
Concentración del metal (Cu, Zn, Pb, Cr o Ni), unido a la Fracción 2 
(Fracción Óxidos de Fe/Mn). 
Me F3 
Concentración del metal (Cu, Zn, Pb, Cr o Ni), unido a la 
Fracción 3 (Fracción Materia Orgánica y Sulfuros). 
Me Res 
Concentración del metal (Cu, Zn, Pb, Cr o Ni), unido a la 
Fracción Residual. 




Concentración de sodio de suelos, sedimentos o suelos post 
simulación, según corresponda. 
 
Para establecer la importancia de distintas variables en la distribución de los 
metales en la fracciones de la matriz  sólida se realizó un Análisis de Componentes 
Principales para cada metal. Se utilizó el criterio de Kaiser para identificar el número de 
componentes principales retenidos, con el fin de resaltar la estructura de datos 
subyacentes (Pla, 1986). Este criterio retiene sólo aquellos factores con autovalores 
mayores a 1. 
6.6.1 Cobre: 
Por medio del análisis de Componentes Principales se ordenaron los datos para 
cada metal. Para el caso del Cu, se utilizaron 3 componentes con autovalores mayores a 
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Figura 6.6.1.1: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada 
componente (CP) del Análisis de Componentes Principales. 
Con el fin de interpretar los resultados se consideraron altas aquellas 
contribuciones de las variables mayores o iguales a 0,7 (Tabla 6.6.1.1). El Componente 
1 explica el 44,77 % de la varianza total y las variables CuF1 y CuF3, % MO tuvieron 
una alta participación negativa. El Componente 2 explica el 28,58 % de la varianza total 
con una alta participación negativa del CuF2. El Componente 3 explica un 14,16 % de 
la varianza total con una participación negativa del Cu Res. 
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Tabla 6.6.1.1: Autovalores, varianza explicada, y contribución de las variables a 
los tres componentes significativos del Análisis de Componentes Principales. Las 
contribuciones altas de las variables a cada componente (< 0,7) están subrayadas. 
 CP 1 CP 2 CP 3 
% MO -0,7454 0,5328 -0,1187 
% arcillas -0,6473 -0,6076 0,0038 
% L -0,5869 0,6876 0,0312 
Cu T -0,6238 -0,6086 -0,4322 
Cu F1 -0,8650 0,0846 0,2452 
Cu F2 -0,4782 -0,7471 0,1935 
Cu F3 -0,9439 -0,1887 -0,0976 
Cu Res 0,4942 -0,3097 -0,7914 
Na 0,4570 -0,6155 0,5827 
Autovalor 4,0291 2,5719 1,2748 
% Varianza explicada 44,77 28,58 14,16 
% Varianza acumulada 44,77 73,34 87,51 
En la Figura 6.6.1.2 se establece la ubicación de los suelos, sedimentos y suelos 
post simulación de las distintas series estudiadas en el plano definido por los 
Componentes I y II del Análisis de Componente Principales. En el Cuadrante I 
(caracterizado por bajas concentraciones de CuF1, CuF3 y % MO y CuF2) se ubican las 
muestras de los suelos y los suelos post simulación de las series Sv7, Br6 y Br13. Los 
sedimentos de estos suelos se ubican en los cuadrantes III y IV (caracterizados por 
mayor % MO, CuF1 y CuF3). Tal como se expresara en el capítulo 5, los coeficientes 
de enriquecimiento de Cu eran, para todos los suelos estudiados, superiores a la unidad, 
indicando que el enriquecimiento estaría asociado principalmente a las fracciones 1 y 3. 
Se consideran disponibles para la biota la fracción soluble en agua y la intercambiable 
(Shazili et al., 2012); y debido a que este metal forma con la materia orgánica complejos 
muy estables, se lo puede considerar en esta forma  relativamente disponible (Mathur y 
Levesque, 1983), dependiendo de la solubilidad de las sustancias orgánicas presentes 
(Stevenson, 1991) y de la estabilidad de los complejos formados. En el Cuadrante II 
(caracterizado por menores valores de CuF1, CuF3 y % MO y mayor CuF2) se ubican 
las muestras del suelo original y el suelo post simulación del CoAoMo. Las 
características principales del suelo del plano aluvial y sus condiciones hidrológicas 
predominantes permiten su diferenciación de los suelos pre y post simulación de las 
restantes series, ubicadas en posiciones más positivas del paisaje. A pesar de estas 
particularidades, los sedimentos exportados por la escorrentía de este suelo también se 
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ubican en los cuadrantes III y IV pero conservando su característica en lo referente a la 






























Figura 6.6.1.2: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y 
suelos post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, 
Sv7 y Br13) en el plano definido por los componentes I y II del Análisis de 
Componentes Principales.  
Estos resultados muestran la diferenciación en la distribución del cobre entre las 
fracciones de los suelos (pre y post simulación) y los sedimentos exportados, con un 
mayor grado de asociación a la fracción materia orgánica (fracción potencialmente 
disponible) en los sedimentos.  
Además, el aumento en la concentración registrado en la fracción 1 de los 
sedimentos, que representa la fracción más disponible para la biota, estaría avalado por 
un efecto de selección de partículas que se produce durante el proceso de escorrentía.  
En los procesos de erosión hídrica, como se mencionó anteriormente, las 
pérdidas de carbono contribuyen a incrementar el transporte de metales que se 
encuentran sorbidos al mismo.  
Por otro parte, el enriquecimiento en carbono orgánico en los sedimentos 
exportados justificaría esa mayor asociación de Cu a esa fase geoquímica. 
En la Figura 6.6.1.3 se muestra la ubicación de los suelos originales, sedimentos 
exportados y suelos post simulación de las distintas series en el plano definido por los 
Componentes I y III del Análisis de Componentes Principales.  
III II 
IV I 
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La ubicación de las muestras es similar a la de la Figura anterior en lo que 
respecta al componente I pero se observa una inversión de las muestras entre los 
cuadrantes I y II; las muestras de los suelos pre y post simulación de la serie Sv7 y de 
CoAoMo presentan menor concentración de Cu residual que las de la serie Brandsen 































Figura 6.6.1.3: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y 
suelos post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, 
Sv7 y Br13) en el plano definido por los componentes I y III del Análisis de 
Componentes Principales.  
6.6.2 Zinc: 
Para el caso del Zn, se utilizaron 2 componentes con autovalores mayores a 1, y 
que representan el 80,06 % la Varianza Total (Figura 6.6.2.1). 
El Componente 1 explica el 50,77 % de la varianza total, donde las variables Zn 
Total, ZnF1, ZnF2, ZnF3 y % arcilla tuvieron una alta participación negativa.  
El Componente 2 explica el 29,29 % de la Varianza Total con una alta 
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Figura 6.6.2.1: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada 
componente (CP) del Análisis de Componentes Principales 
En el Cuadrante I (caracterizado por menor concentración de Zn Total, ZnF1, 
ZnF2, ZnF3, % arcilla, % limo y % MO, y mayor concentración de Na) se ubican las 
muestras de los suelos Sv7, Br6 y los suelos post simulación de las series Sv7 y Br13.  
En el Cuadrante II (caracterizado por menor concentración de Zn Total, ZnF1, 
ZnF2, ZnF3, % arcilla y Na, y mayor % limo y % MO) se ubican el suelo de Br13 y el 
suelo post simulación de Br6.  
En el cuadrante III (caracterizado por mayor concentración de Zn Total, ZnF1, 
ZnF2, ZnF3, % arcilla, % limo y % MO, y menor concentración de Na) se ubican los 
sedimentos de las series Br6, Br13 y Sv7. Por último, en el Cuadrante IV encontramos 
al suelo, los sedimentos y los suelos post simulación de CoAoMo.  
Del mismo modo que con el Cu, el ordenamiento de las muestras en este metal 
ubica a los sedimentos de todas las series estudiadas en los dos cuadrantes (III y IV) 
caracterizados por mayor ZnT, ZnF1, ZnF2, ZnF3, % arcilla, % limo, % MO.  
Tabla 6.6.2.1: Autovalores, varianza explicada, y contribución de las 
variables a los tres componentes significativos del Análisis de 
Componentes Principales. Las contribuciones altas de las variables a 
cada componente (< 0,7) están subrayadas. 
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 CP 1 CP 2 
% MO 0,2011 -0,9398 
% arcillas -0,8480 -0,3782 
% L 0,3149 -0,7074 
Zn T -0,9694 0,0504 
Zn F1 -0,7755 -0,4488 
Zn F2 -0,9116 -0,2560 
Zn F3 -0,8976 -0,1013 
Zn Res -0,6484 0,3978 
Na -0,3351 0,8192 
Autovalor 4,5692 2,6358 
% Varianza explicada 50,77 29,29 
% Varianza acumulada 50,77 80,06 
El enriquecimiento del Zn en los sedimentos queda evidenciado en la ubicación 
de estas muestras en el cuadrante III, con la excepción del sedimento del CoAoMo que 
al presentar mayores concentraciones de sodio se ubicó en el cuadrante IV, como 
consecuencia del marcado aumento de su concentración en las fracciones 
intercambiable y óxidos de Fe y Mn con respecto a los suelos originales.  
La alta proporción de arcilla y materia orgánica de los sedimentos y la relación 
lineal positiva entre la fracción intercambiable de Zn y el porcentaje de arcilla indican la 
marcada movilidad ambiental del metal.  
El comportamiento como adsorbente por parte de las arcillas les permite retener 
metales a través de procesos de intercambio de iones y aumentar sus niveles en la 
fracción intercambiable. 
De esta manera, los metales transportados en los sedimentos por la escorrentía 
son más móviles y por lo tanto constituyen un mayor riesgo para la biota cuando 
alcanzan los cuerpos de agua.  
En la Figura 6.6.2.2 se establece la ubicación de los suelos, sedimentos y suelos 
post simulación de las distintas series estudiadas en el plano definido por los 
Componentes I y II del Análisis de Componente Principales. 































Figura 6.6.2.2: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y 
suelos post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, 
Sv7 y Br13) en el plano definido por los componentes I y II del Análisis de 
Componentes Principales.  
6.6.3 Plomo: 
Para el caso del Pb, se utilizaron 3 componentes con autovalores mayores a 1, y 
que representan el 85,32 % de la Varianza Total (Figura 6.6.3.1). El Componente 1 
explica el 45,72 % de la varianza total y las variables Pb Total,  PbF3, % MO y % limo 
tuvieron una alta participación negativa y la variable PbF1 tuvo una alta participación 
positiva (Tabla 6.6.3.1). El Componente 2 explica el 21,82 % de la Varianza Total sin 
una participación significativa de ninguna variable. El Componente 3 explica un 17,78 
% de la Varianza total con una alta participación positiva de la variable PbF2.   
En la Figura 6.6.3.2 se establece la ubicación de los suelos, sedimentos y suelos 
post simulación de las distintas series estudiadas en el plano definido por los 
Componentes I y III del Análisis de Componente Principales (debido a que son los 
únicos Componentes que presentan participación significativa de alguna variable). En el 
Cuadrante I (caracterizado por menor concentración de Pb Total, PbF3, % limo, % MO 
y mayor concentración de PbF1 y PbF2) se ubican las muestras de suelos post 
simulación Br6, Br13 y CoAoMo y del suelo de Sv7.  
En el Cuadrante II (diferenciado del cuadrante I por la ubicación de las muestras 
con menor concentración de PbF2) se ubican las muestras de suelos de las series Br6, 
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de Pb Total, PbF3, % limo, % MO y menor concentración de PbF1 y PbF2 
correspondientes a los sedimentos Br6 y CoAoMo, y suelo post simulación de Sv7.  
En el cuadrante IV se ubican las muestras con mayor concentración de Pb Total, 
PbF2, PbF3 y % limo y % MO y menor concentración de la variable PbF1, 
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Figura 6.6.3.1: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada 
componente (CP) del Análisis de Componentes Principales 
Como ya se ha expresado, los sedimentos exportados sufrieron un 
enriquecimiento en materiales finos (limo + arcilla).La materia orgánica del suelo se 
encuentra adsorbida a dichas materiales por lo que este transporte diferencial explica el 
enriquecimiento en  materia orgánica  de los sedimentos transportados El considerable 
aumento de la concentración de Pb en la fracción 3 de los sedimentos indica la facilidad 
de remoción de la materia orgánica y de los metales asociados, y se debe principalmente 
a la alta estabilidad de los complejos formados entre el Pb y la materia orgánica. La 
materia orgánica es considerada para el caso del plomo un estadío transitorio entre las 
formas lábiles y las estables en la evolución de este metal en un Argiudol típico de la 
llanura pampeana (Ferreyroa et al., 2014). Además, se ha reportado una mayor 
presencia de metales (Cd, Pb y Zn) en la fracción fúlvica de suelos, atribuyéndolo a la 
presencia de un mayor número de grupos reactivos y a que la sorción en los ácidos 
fúlvicos no se encuentra limitada por sitios específicos (Borůvka y Drábek, 2004).  
Fraccionamiento de metales en suelos y sedimentos, especiación de la fase disuelta  
 
186 
Tabla 6.6.3.1: Autovalores, varianza explicada, y contribución de las variables a los tres 
componentes significativos del Análisis de Componentes Principales. Las contribuciones 
altas de las variables a cada componente (< 0,7) están subrayadas. 
 CP 1 CP 2 CP 3 
% MO -0,7865 0,5294 0,0490 
% arcillas -0,5356 -0,6157 -0,2816 
% L -0,7229 0,3659 0,4615 
Pb T -0,7716 -0,4934 0,2691 
Pb F1 0,8606 0,1531 0,2754 
Pb F2 0,2238 -0,4599 0,8010 
Pb F3 -0,8992 -0,2491 0,3123 
Pb Res -0,2891 -0,4574 -0,6217 
Na 0,6391 -0,6490 0,1782 
Autovalor 4,1146 1,9642 1,6003 
% Varianza explicada 45,72 21,83 17,78 





























Figura 6.6.3.2: Ubicación de los Suelos (Su), Sedimentos exportados (Sed), y Suelos 
post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, Sv7 y Br13) en 









Para el caso del Cr, en el ordenamiento de los datos mediante el Análisis de 
Componentes Principales, se utilizaron tres componentes con autovalores mayores a 1 y 
que representan el 85,49 % de la Varianza Total (Figura 6.6.4.1).  
El Componente 1 explica el 48,40 % de la varianza total y las variables Cr Total, 
CrRes y Na tuvieron una alta participación negativa, y las variables % MO y % limo 
una alta participación positiva (Tabla 6.6.4.1). El Componente 2 explica el 20,92 % de 
la Varianza Total con una alta participación negativa del CrF1 y CrF2. El Componente 
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Figura 6.6.4.1: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada 
componente (CP) del Análisis de Componentes Principales 
En la Figura 6.6.4.2 se establece la ubicación de los suelos, sedimentos y suelos 
post simulación de las distintas series estudiadas en el plano definido por los 
Componentes I y II del Análisis de Componente Principales.  
En los cuadrantes I y II (caracterizados por menor concentración de Cr total, 
CrRes y Na y mayores concentraciones de %MO y % limo) se ubican las muestras de 
los sedimentos de todas las series estudiadas con excepción de CoAoMo que se ubica en 
el cuadrante III por presentar mayor concentración de CrRes y Na. Los suelos Sv7, Br6 
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y Br13, y el suelo post simulación Sv7 se agrupan por la menor concentración de CrF1 
+ CrF2.  
El suelo original y el suelo post simulación del CoAoMo se ubican en el 
cuadrante III que se caracteriza por la mayor concentración de Na, CrRes y mayor 
concentración de CrF1 + CrF2.  
El caso del CoAoMo posee características particulares, y tanto el suelo original, 
sedimento y suelo post simulación se asocian a mayores concentraciones de CrT, Cr Res 
y Na, lo cual estaría avalando el hecho que en este suelo el Cr está más asociado a la 
fracción menos disponible que en el caso de los restantes suelos.  
Como se mencionó en el Capítulo 5 (Tabla 5.4.1), los coeficientes de 
enriquecimiento de cromo en todos los casos alcanzaban valores menores a la unidad, 
indicando claramente que los sedimentos poseen menor concentración de CrT que los 
suelos originales. 
Tabla 6.6.4.1: Autovalores, varianza explicada, y contribución de las variables a 
los tres componentes significativos del Análisis de Componentes Principales. Las 
contribuciones altas de las variables a cada componente (< 0,7) están subrayadas. 
 CP 1 CP 2 CP 3 
% MO 0,8925 0,3575 -0,1026 
% arcillas 0,3420 -0,0679 0,8506 
% L 0,8352 -0,0950 -0,3106 
Cr T -0,9342 -0,2306 -0,1287 
Cr F1 0,2970 -0,8192 -0,2674 
Cr F2 0,0970 -0,7320 -0,3550 
Cr F3 0,5659 -0,5321 0,4799 
Cr Res -0,9791 0,1210 -0,0776 
Na -0,7043 -0,4286 0,4173 
Autovalor 4,3563 1,8829 1,4551 
% Varianza explicada 48,40 20,92 16,17 
% Varianza acumulada 48,40 69,32 85,49 
Teniendo en cuenta que la distribución espacial de Cr en sedimentos puede ser 
similar a la de los horizontes superficiales de los suelos (Mellor y Bevan, 1999; Rendina 
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y Iorio, 2012), se podría considerar que este resultado se debe a que el Cr en estos 
suelos es mayoritariamente de origen litogénico. 
Dado el origen litogénico del cromo en estos suelos su movilidad depende de los 




























Figura 6.6.4.2: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y 
suelos post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, Sv7 
y Br13) en el plano definido por los componentes I y II del Análisis de 
Componentes Principales. 
En la Figura 6.6.4.3 se establece la ubicación de los suelos, sedimentos y suelos 
post simulación de las distintas series estudiadas en el plano definido por los 
Componentes I y III del Análisis de Componente Principales.  
En este gráfico se observan bien diferenciados los sedimentos de todas las series 





































Figura 6.6.4.3: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y 
suelos post simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, 
Sv7 y Br13) en el plano definido por los componentes I y III del Análisis de 
Componentes Principales.  
 6.6.5 Niquel: 
Para el caso del Ni, se utilizaron 3 componentes con autovalores mayores a 1, y 
que representan el 78,46 % de la Varianza Total (Figura 6.6.5.1).  
El Componente 1 explica el 36,09 % de la varianza total y las variables Ni Total 
y Na tuvieron una alta participación positiva, y las variables % limo y % MO una alta 
participación negativa (Tabla 6.6.5.1).  
El Componente 2 explica el 23,36 % de la Varianza Total con una alta 
participación negativa del NiRes. El Componente 3 explica un 19,01 % de la Varianza 
total con una alta participación positiva del NiF2.  
En el Figura 6.6.5.2 se ubican los suelos, sedimentos y suelos post simulación de 
las distintas series en el plano definido por los Componentes I y II del Análisis de 
Componentes Principales.  
Todas las muestras de sedimentos se ubican entre los cuadrantes I y IV por su 
menor concentración de NiRes, diferenciándose de los suelos originales. El sedimento 
del CoAoMo se diferencia de los restantes por encontrarse en el cuadrante que se 
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anteriormente, el sedimento del CoAoMo es el único que presenta un factor de 
enriquecimiento mayor a 1. Este enriquecimiento podría deberse a que en el CoAoMo 
se tiene una menor concentración de Ni en la fracción residual que en los otros suelos, y 
una concentración detectada en las fracciones no residuales. 
Tabla 6.6.5.1: Autovalores, varianza explicada, y contribución de las variables a 
los tres componentes significativos del Análisis de Componentes Principales. Las 
contribuciones altas de las variables a cada componente (< 0,7) están subrayadas. 
 CP 1 CP 2 CP 3 
% MO -0,7892 -0,1464 0,5483 
% arcillas 0,0761 0,3495 0,5136 
% L -0,8178 0,3422 0,1572 
Ni T 0,7198 -0,4455 0,2717 
Ni F1 0,5998 0,5704 0,3797 
Ni F2 0,3121 0,3830 0,7523 
Ni F3 0,1148 0,6859 -0,5362 
Ni Res 0,5188 -0,7513 0,1384 
Na 0,8325 0,3697 -0,1756 
Autovalor 3,2481 2,1027 1,7105 
% Varianza explicada 36,09 23,36 19,01 
% Varianza acumulada 36,09 59,45 78,46 
En la Figura 6.6.5.3 se muestra la ubicación de los suelos, sedimentos 
exportados y suelos post simulación de las distintas series en el plano definido por los 
Componentes II y III del Análisis de Componentes Principales.  
Las muestras de sedimentos se ubican entre los cuadrantes I y II, caracterizados 
por la menor concentración de NiRes. Si bien el Ni se asocia preferencialmente a la 
fracción residual en todos los casos, en los sedimentos su importancia relativa es menor 
que en los suelos originales. Por otra parte, en todos los sedimentos, excepto en Br13, se 
tiene una mayor concentración de Ni asociado a la fracción 2. 
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Figura 6.6.5.1: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada 




























Figura 6.6.5.2: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y suelos post 
simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, Sv7 y Br13) en el plano 
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En general el Ni se encuentra principalmente unido a la fracción residual y en 
menor proporción a la fracción óxidos de Fe/ Mn. Antić-Mladenović et al. (2011) y 
Rajapaksha et al. (2012) han demostrado que Ni se encuentra principalmente asociado 
con silicatos, y también han señalado que la concentración de Ni asociado con los 



























Figura 6.6.5.3: Ubicación de los suelos (Su), sedimentos exportados (Sed), y suelos post 
simulación (Pos) en las cuatro series estudiadas (CoAoMo, Br6, Sv7 y Br13) en el 
plano definido por los componentes II y III del Análisis de Componentes Principales.  
. 6.7 Conclusiones 
En todos los suelos analizados los metales se encuentran mayoritariamente en la 
fracción residual 
Los suelos bajo estudio están contaminados con Pb. El Cu, Zn, Pb y Cr en los 
sedimentos exportados aumentaron su concentración en las fracciones más móviles, Pb,  
Cu y Cr mayoritariamente  en la fracción materia orgánica y el Zn en la fracción óxidos 
de Fe y Mn, por otro lado Cu y Zn aumentaron su concentración en la Fracción 1, la 
mas disponible para la biota. 
El porcentaje de Cu, Pb, Ni y Zn disuelto con respecto a la carga total de este 
metal es mayor en la escorrentía del CoAoMo, aunque para el Zn es muy baja  En todas 
las escorrentías analizadas el porcentaje de Cr disuelto es importante, significando una 
contaminación inmediata al cuerpo de agua. 
Se detecta un alto grado de complejación de Cu, Pb, Cr y en menor medida para 
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disuelto ya que el metal complejado penetra mas lentamente en los tejidos de la biota 
acuática. Para el caso del Zn el porcentaje de complejación es bajo.  
De los metales bajo estudio, el Pb es que presenta mayor concentración en la 
fase líquida de las escorrentías analizadas, y dada la alta afinidad de este metal por la 
materia orgánica se favorecerán la formación de complejos orgánicos solubles de Pb. 
Por otra parte, la mayor concentración de Pb disuelto implica  mayor posibilidad de 
afectar el cuerpo de agua del arroyo Morales.  
La escorrentía proveniente del CoAoMo sería la que más efecto negativo 
































































































 Simulación de lluvia en ensayos a campo  
197 
 
7.- Generalidades  
La erosión hídrica constituye el proceso de degradación más difundido en el 
mundo. En el Norte de la Provincia de Buenos Aires (ARGENTINA), este proceso 
afecta a más del 30% de la superficie (Gottfriedt et al., 2004; Grillo et al., 2013). La 
cobertura superficial incide sobre el control de la erosión laminar, efecto que variará 
según las propiedades edáficas.  
Los residuos en superficie protegen al suelo del impacto de la gota de lluvia y 
del flujo superficial (Bradford et al. 1987; Kraemer et al., 2013a). Esta protección ha 
sido especialmente comprobada bajo sistemas de siembra directa (Ares et al., 2014). A 
su vez el aporte de materia orgánica favorece la estructuración y la actividad biológica 
del suelo, controlando tanto la erosión laminar como otros subprocesos erosivos 
(Wischmeier y Smith 1978;  Kraemer et al., 2013b).  
Particularmente, la erosión laminar constituye un proceso difícil de predecir pues 
existen propiedades edáficas que influyen simultáneamente tanto sobre el 
desprendimiento como sobre el transporte (Chagas et al., 2011). Diversos autores se han 
referido a la influencia de algunas propiedades edáficas sobre la erodabilidad de los 
suelos (Chagas et al., 2006). La estabilidad estructural se asocia a menudo con la 
resistencia del suelo a sufrir erosión tanto hídrica como eólica. A su vez, los suelos 
sódicos poseen por naturaleza escasa estabilidad estructural.  
 Para plantear el objetivo del presente capítulo se tuvo en cuenta que es frecuente 
encontrar suelos sódicos de considerable fragilidad en las márgenes de ríos y arroyos de 
Pampa Ondulada (INTA 1997), con elevada potencialidad para contaminar dichos 
cursos de agua (Chagas et al., 2006). Por tal motivo, el objetivo del presente capítulo 
fue evaluar la erosión laminar y los metales erogados en dos suelos de Pampa Ondulada 
con contenidos contrastantes de Na intercambiable, realizando simulaciones a campo 
donde se sometieron a los mismos a lluvias simuladas mediante el mismo simulador de 
lluvia utilizado para realizar el trabajo en laboratorio. 
7.1 Descripción de los ensayos realizados a campo 
Para evaluar la dinámica hidrológica de los suelos ubicados en distinta posición 
en el paisaje  se empleó un microsimulador de lluvia que aplicaba agua destilada en 
forma de gotas de 4,7 mm cayendo desde 150 cm de altura, sobre parcelas enmarcadas 
por un bastidor metálico cuadrado de 25 cm de lado. Los goteros totalizaban 49 
unidades estando dispuestos en forma de cuadrícula sobre una placa de acrílico 
(Kamphorst, 1987; Irurtia y Mon, 2004 – Figura 7.1).  
Previo a la aplicación de las lluvias, en cada parcela se quitaron la parte aérea de 
la vegetación viva y los residuos vegetales superficiales a mano cuidadosamente, con el 
fin aislar los efectos de la misma, la cual podría interceptar la precipitación aplicada. Se 
realizaron 3 repeticiones en cada posición en el relieve (n = 3). 
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Las simulaciones a campo se realizaron en dos posiciones en la pendiente, 
seleccionadas del grupo de los cuatro suelos muestreados en los ensayos en laboratorio, 
debido a su representatividad y contraste entre sí: 
- Suelo Sv7 (Posición Media Loma) con suelo (Argialbol típico) descubierto (Fotos 7.1 
y 7.2). 
-Suelo CoAoMo (Posición Plano Aluvial) con suelo (Natracualf típico) descubierto 











Figura 7.1 – Microsimulador de lluvia 
utilizado (Irurtia, 2004) 
 
La lluvia simulada se aplicó durante 30 minutos con una intensidad promedio de 
60 mm h-1 equivalente a la precipitación máxima esperable en la región con un período 
de retorno de 10 años (Kraemer, 2007). La energía aplicada fue de 12 kJ m2 m-1. Dicha 
intensidad fue equivalente a la utilizada por Roodsari et al. (2005) en ensayos similares. 
Para calcular la tasa de infiltración del agua en el suelo, se recogieron y midieron las 
escorrentías obtenidos a intervalos de 5 minutos a lo largo de todo el ensayo. La tasa de 
infiltración final (TIF) se asimiló al promedio de las últimas dos lecturas del ensayo. 




              
 
 
Foto 7.1: Simulación a campo posición Media Loma (Sv7). Microsimulador 
en funcionamiento e instalación previa de la parcela metálica. 
Foto 7.2: Detalle de la recolección de la escorrentía  producido en la 
simulación a campo posición Media Loma (Sv7). 





Foto 7.3: Detalle recolección de la 
escorrentía,  posición  Plano Aluvial 
(CoAoMo). 
Foto 7.4: Detalle instalación parcela 
metálica posición  Media Loma (Sv7). 
Foto 7.5: Microsimulador en 
funcionamiento posición Plano Aluvial  
Foto 7.6: Detalle instalación parcela 
metálica en posición Plano Aluvial  
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7.2 Resultados y discusión 
7.2.1 Análisis de los ensayos de simulación 
En las Tablas 7.1.1 y 7.1.2  se observa que en las simulaciones realizadas en la 
posición de Media Loma (Sv7) la infiltración comenzó rápidamente a los 5minutos  
alcanzó 4,5mm como puede observarse en la lámina de infiltración, y se mantuvo hasta 
los 10 minutos (2,5 mm), donde se redujo considerablemente a partir de los 15mn  hasta 
mantenerse constante hasta los 25 minutos. Es probable que la intercepción de la 
vegetación produzca un retraso en la escorrentía, sumado a la mayor porosidad del suelo 
por la densidad de las raíces presentes en el horizonte superficial. Como resultado, al 
final del experimento la cantidad de agua escurrida (67,17 %) (Tabla 7.1.2) superó a la 
infiltrada (32,83 %).  
Tabla 7.1.1: – Ensayo de escorrentía. Serie Sv7 – Posición Media Loma. 




















0 0,0 0,0 0,0 0 0,0 0,0 0,0 60,0 0,0 
5 5,0 60,0 5,0 0,5 6,0 0,5 4,5 54,0 4,5 
10 5,0 60,0 10,0 2,5 30,0 3,0 2,5 30,0 7,0 
15 5,0 60,0 15,0 3,55 42,6 6,6 1,5 17,4 8,5 
20 5,0 60,0 20,0 3,55 42,6 10,1 1,5 17,4 9,9 
25 5,0 60,0 25,0 3,55 42,6 13,7 1,5 17,4 11,4 
30 5,0 60,0 30,0 5,0 60,0 18,7 0,0 0,0 11,4 
Res.  (6`) 0,0 0,0 30,0 1,5 18,0 20,2 -1,5 -18,0 9,9 
          
TOTAL 30,0  30,0 20,2  20,2 9,9  9,9 
Tabla 7.1.2: Parámetros calculados a partir de los datos de la Tabla 7.1.1 
Escorrentia (%) 67,17 Infiltración(%) 32,83 
Estabilización (mm h-1) 42,6 Tasa Predominante  (mm h-1) 54,0 
Tasa Final (mm h-1) 60,0 Tasa Final (mm h-1) 17,4 
Inicio De Escorrentia 
5 
Minutos 
Predominio De Infiltracion 
10 
Minutos 
Por el contrario, en el Plano Aluvial (CoAoMo) (Tabla 7.2.1) la lámina de 
infiltración alcanzó su volumen máximo a los 5 minutos (4,9 mm) y a los 10 se redujo 
en forma considerable (0,5 mm) hasta anularse a los 20 minutos de iniciada la 
simulación. En la Tabla 7.2.2 se aprecian los parámetros calculados a partir de los datos 
de la tabla 7.2.1, destacándose la preponderancia de la escorrentía en detrimento de la 
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infiltración. La tasa final de escorrentía alcanzó 60 mm h-1 y en consonancia la tasa final 
de infiltración se redujo hasta anularse. Este efecto podría atribuirse a la baja cobertura 
vegetal, y al elevado porcentaje de sodio intercambiable en la superficie, ya que existiría 
menor intercepción y porosidad, facilitando la escorrentía. 
Tabla 7.2.1: Ensayo de escorrentía  a campo. Complejo Arroyo Morales – 
Posición Plano Aluvial. 




















0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 60,0 0,0 
5 5,0 60,0 5,0 0,1 1,2 0,1 4,9 58,8 4,9 
10 5,0 60,0 10,0 4,5 54,0 4,6 0,5 6,0 5,4 
15 5,0 60,0 15,0 4,5 54,0 9,1 0,5 6,0 5,9 
20 5,0 60,0 20,0 5,0 60,0 14,1 0,0 0,0 5,9 
25 5,0 60,0 25,0 5,0 60,0 19,1 0,0 0,0 5,9 
30 5,0 60,0 30,0 5,0 60,0 24,1 0,0 0,0 5,9 
Res. (6`) 0,0 0,0 30,0 1,2 14,4 25,3 -1,2 -14,4 4,7 
          
TOTAL 30,0   30,0 25,3   25,3 4,7   4,7 
Tabla 7.2.2: Parámetros calculados a partir del ensayo  
Las precipitaciones constituyen, tanto en su intensidad como en su duración, el 
elemento desencadenante del proceso de erosión hídrica. No obstante, la relación entre 
las características de la lluvia, la infiltración, la escorrentía y la pérdida de suelo, es muy 
compleja (Chagas et al., 2011). Algunas características del suelo como su agregación, 
su textura, su capacidad de infiltración, entre otras, afectan su erodabilidad. Si bien la 
influencia de la vegetación sobre la erosión hídrica varía con la época del año, el 
cultivo, grado de cobertura y desarrollo de raíces entre otros, podríamos considerar que 
su efecto se relaciona directamente con la intercepción, velocidad de escorrentía e 
infiltración. La topografía influye en el proceso a través del grado y la longitud de la 
pendiente (Marelli, 2004a). Las lluvias intensas en lotes con bajo nivel de cobertura y 
elevado grado de pendiente producen no sólo la erosión de los suelos, también arrastran 
partículas en el agua que escurre y que es transportada hacia los cursos de agua 
Escorrentia%  84,33 Infiltracion% 15,67 
Estabilización (mm h-1) 54,0 Tasa Predominante  (mm h-1) 41,6 
Tasa Final (mm h-1) 60,0 Tasa Final (mm h-1) 0,0 
Inicio de Escorrentia 
5 
Minutos 
Predominio De Infiltracion 
7 
Minutos 
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principales, como en este caso representa el Arroyo Morales (Chagas et al., 2015). El 
gradiente de la pendiente que presentan estos suelos es baja  en el caso del CoAoMo 
(con valores menores al 0,5 %) y moderada en el caso de Sv7 (1,2%), sin embargo 
serían ambas  suficientes para producir una dinámica de la escorrentía superficial de 
considerables proporciones, y que debido a la posición adyacente de los suelos 
estudiados al curso de agua, la escorrentía producida descargará directamente su aporte 
en el arroyo. 
 En la Figura 7.2 se observa la evolución de las láminas acumuladas de 
escorrentía e infiltración durante los 30 minutos en el ensayo de lluvia simulada 
realizado en la posición Media Loma (Sv7). Como ya ha sido especificado, el ensayo se 
realizó utilizando una intensidad de 60 mm h-1, y debido a que la simulación se llevó a 
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Figura 7.2: Infiltración y escorrentías  acumulados en el tiempo de ensayo de 
simulación a campo para la posición Media Loma (Serie San Vicente 7). 
Lámina de 30 mm. Intensidad 60 mm h-1.  
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Como puede observarse en esta Figura, tanto el aumento de las láminas de  
infiltración como de escorrentía responden a funciones cuadráticas. Las curvas  se 
cruzan poco después de pasados los 20 minutos, a partir de ese tiempo la lámina 
acumulada  de infiltración se mantiene constante, lo que implica que la infiltración se 
anula; en cambio la escorrentía sigue aumentando. Según Chagas et al., (2011), aquellos 
suelos que presentaron elevados contenidos de carbono orgánico y bajo porcentaje de 
sodio intercambiable (PSI) desde superficie, independientemente de la posición que 
ocupaban en el paisaje y del uso de la tierra mostraron un comportamiento de alta 
resiliencia. Esto se asocia al hecho de haberse mantenido la superficie del suelo estable 
ante el impacto de las gotas de lluvia de alta energía cinética, logrando sostener una 
adecuada tasa de infiltración aún a pesar de ser susceptibles a los efectos de sellamiento 
superficial por su textura rica en limos, como el caso de Sv7 en este estudio. A pesar de 
que la cobertura vegetal de este suelo produjo un retraso en el inicio del escurrimiento, 
la escorrentía superó a la infiltración (Tabla 7.1.1 y 7.1.2), por lo que puede 
considerarse que la elección de este suelo ubicado en la posición Media Loma sería 
correcto para poder ilustrar los procesos de escorrentía existentes en esta sección de la 
Cuenca Alta de este río de llanura. 
Al comparar las tasas de infiltración y escorrentía  de cada suelo se destaca 
cómo el CoAoMo (Plano aluvial) supera a Sv7 (Media Loma) en la tasa de escorrentía 
durante todo el experimento. También se observa que en los últimos minutos del 
experimento, la infiltración del Plano Aluvial es nula por lo tanto el escurrimiento es del 
100 %.   
En la Figura 7.3 se observa  la evolución de las láminas acumuladas de 
escorrentía e infiltración durante los 30 minutos en el ensayo de lluvia simulada 
realizado en la posición plano aluvial (CoAoMo). El ensayo se llevó a cabo utilizando 
una intensidad de 60 mm h-1, y  durante un período de 30 minutos  por lo tanto la lámina 
aplicada alcanzó los 30 mm. En este caso (CoAoMo),  como ya se ha mencionado, la 
escorrentía se inició rápidamente superando a la infiltración antes de alcanzar los 10 
minutos de comenzada la simulación (Tabla 7.2.1). En la Figura 7.3se observa que el 
cruce de las curvas de laminas acumuladas de infiltración y escorrentía se cruzan a los 
10 minutos de iniciado el ensayo, detectándose que la lámina correspondiente a la 
infiltración llega a una constante indicando la anulación de la infiltración.  
Al igual que lo que se afirmó en el caso de Sv7, la posición de este suelo tiene 
una interacción directa sobre la dinámica de contaminantes (en forma disuelta o 
particulada) y los niveles de los mismos en los sedimentos del cauce y las aguas del 
arroyo adyacente. Asimismo, también puede considerarse que este suelo contribuye en 
gran forma para poder ilustrar los procesos de escorrentía existentes en un suelo ubicado 
en el plano aluvial de la cuenca alta de este río de llanura. Según Chagas et al., (2011), 
trabajando con simulaciones de lluvia a campo en la misma subregión que el presente 
trabajo (Pampa Ondulada), encontró en un suelo con bajo contenido de materia orgánica 
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y elevado porcentaje de sodio intercambiable, asociado geomorfológicamente al plano 
aluvial de un arroyo fue el que había presentado la mayor tasa de escurrimiento y 
generación de sedimentos. Este tipo de ambiente podría constituir un punto crítico de 
contaminación por su proximidad a las vías de agua. Paralelamente, el autor sugiere que 
los suelos fuertemente degradados, ubicados en un sector de nacientes de una cuenca 
poseen una elevada fragilidad a la erosión hídrica, respondiendo con producción de 
abundante escurrimiento. Sin embargo, en este trabajo el suelo del CoAoMo no 
evidenció una alta tasa de pérdida de suelo. 
Es importante remarcar el retraso en la tasa de escurrimiento que se produjo en 
los ensayos realizados en la posición media loma (Sv7), comparado con el plano aluvial 
(CoAoMo) (Figura 7.3);  sin embargo, en los primeros minutos del ensayo  del suelo de 
la serie Sv7 mantuvo mayores tasas de infiltración. Estos resultados estarían 
evidenciando la importancia de la acción de la cobertura sobre el control de la 
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Figura 7.3: Infiltración y escorrentía acumulada en el tiempo de ensayo de 
simulación a campo. Posición Plano Aluvial (Complejo Arroyo Morales). 
Lámina de 30 mm. Intensidad 60 mm h-1. 
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Se debe considerar que la elevada intensidad utilizada en este experimento 
privilegia la escorrentía, y paralelamente, la comparación entre las tasas de escorrentía e 
infiltración en Sv7 y en CoAoMo debería tomar en cuenta el gradiente de la pendiente, 
la cobertura vegetal y las características físico-químicas diferenciales entre ambos 
suelos.  
En la Figura 7.4 se observa la proporción de escorrentía  e infiltración para cada 
sitio con respecto a la lámina total aplicada, donde puede observarse la magnitud  de la 




















Figura 7.4: Proporción de escorrentía  e infiltración para cada tratamiento. 
Letras diferentes indican diferencias significativas (p<0.05). 
Se realizó la comparación estadística  de los promedios de % de escorrentía y % 
de infiltración. Similares resultados obtuvieron De la Vega et al. (2004), en ensayos de 
escorrentía realizados sobre un Argiudoll Vértico de la serie Ramallo ubicado en la 
Pampa Ondulada (Provincia de Buenos Aires, Argentina), la misma subregión que los 
sitios evaluados en el presente trabajo, de textura similar al suelo de la posición Media 
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(100 %) y ausencia de la misma (0 %), en la Tabla 7.3 se presenta  la comparación de 
los resultados obtenidos por los citados autores y los obtenidos en este trabajo.   
El suelo cubierto, en el trabajo de De la Vega et al. (2004), tuvo una tasa final de 
infiltración de 20,08 mm h-1, siendo esta  mayor a la obtenida por el tratamiento 
descubierto (10,63 mm h-1). Asimismo los autores encontraron que el porcentaje de 
escorrentía  también resultó mayor (p<0,05) en el suelo descubierto (57 %) respecto al 
suelo cubierto (34%), reflejando el efecto mitigante de la cobertura, al igual que lo 
encontrado en el presente estudio.  
Tabla 7.3: Comparación entre el estudio realizado por De la Vega et al., (2004) y el 
presente trabajo. Letras iguales no difieren significativamente (p<0.05). 
 De la Vega et al., 2004 Presente estudio 
Intensidad de Lluvia 60 mm h-1 60 mm h-1 
Tiempo de aplicación 
de  lámina 
60 min. 30 minutos 
Posición en la 
pendiente 
Media Loma Media Loma Plano aluvial 
Energía cinética 12 J/m2/m 12 J/m2/m 
Pendiente 1,5 % 1,2 % 0,5 % 
Clasificación 
Taxonómica 
Argiudol vértico Argialbol típico 
Natracualf 
típico 
Textura Franco arcillo limosa Franco limoso Franco 
Cobertura vegetal 100 % 0 % 60 % 0 % 
% Materia Orgánica 3,84 % 5,62 %  a 3,13 %  b 
Inicio de la 
escorrentía 
24,1 mm 11,6 mm 7 mm  a   5 mm  a  
Tasa Final de 
Infiltración 
20,8 mm h-1 10,63 mm h-1 17,4 mm h-1 a 0 mm h-1 b 
Coeficiente de 
Escorrentía # 
0,34 b 0,57 a 0,67 b 0,84 a 
Sedimentos 
exportados 
536,6 mg L-1  1983,8 mg L-1 3.815,5 mg L-1   a  3.008 mg L-1  b 
# Proporción de la lámina total aplicada que no infiltra, expresada al tanto por uno. 
Comparando el trabajo de De la Vega et al., (2004) con los resultados obtenidos 
en este estudio (Tabla 7.3) se observa idéntica Intensidad de lluvia aplicada (60 mm h-1), 
Energía cinética (12 J/m2/m), pero un tiempo de aplicación que duplica al del presente 
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trabajo, una sola posición en la pendiente y un solo gradiente (1,5%). Las características 
edafológicas (clasificación taxonómica, textura y % MO) del horizonte superficial del 
estudio presentado por el citado autor y el presente trabajo no resultan demasiado 
contrastantes en el caso de Sv7, pero no se encuentra similitud con el caso del suelo 
ubicado en el Plano Aluvial (CoAoMo). 
El suelo cubierto, en el trabajo de De la Vega et al. (2004), tuvo una tasa final de 
infiltración de 20,08 mm h-1, siendo esta mayor (p<0,05) a la obtenida por el tratamiento 
descubierto (10,63 mm h-1), esta tasa fue tomada al finalizar la aplicación de la lámina 
tras 60 minutos de ensayo. En el presente trabajo la escorrentía se midió a los 30 
minutos, cuando cesó la lluvia.   
 La tasa final de infiltración en el tratamiento con 60 % de cobertura (Sv7) 
parecería encontrarse dentro del intervalo de lo encontrado por De la Vega et al., (2004) 
en el suelo con 100 % de cobertura. 
Con respecto al coeficiente de Infiltración informado, sólo se procedió a 
expresar el porcentaje de Escorrentía al tanto por uno (es decir: % Escorrentía= 67% 
corresponde un Coeficiente de escorrentía= 0,67). 
Al comparar las tasas de Infiltración y Escorrentía (Figura 7.5), para los dos 
suelos analizados en este estudio, se observa que la Tasa de escorrentía, en el caso del 
CoAoMo a los 10 minutos de iniciado alcanzó casi el valor máximo posible de 
escorrentía (54 mm h-1),.  En efecto, se detecta una caída más abrupta en la velocidad de 
infiltración en el CoAoMo comparada con la media loma (Sv7). Es este último caso, se 
pudo evidenciar un ``salto`` o escalón cuando se comparó la evolución de ambas tasas, 
entre 20 y 25 minutos de iniciada las simulaciones, presumiblemente debido a 
macroporos o canales de raíces, sumado a la presencia de un horizonte E (eluvial) a 
unos 30 cm de profundidad,  que habrían retenido temporalmente la caída de la Tasa de 
Infiltración cuando fueron interceptados por el agua percolada en profundidad. Por la 
misma causa, el incremento de la tasa de escorrentía detiene su ascenso en el mismo 
momento.   
En un trabajo realizado por Piazza (2006), utilizando un microsimulador similar 
al utilizado en este trabajo, sobre pastizales naturales degradados, encontró que la tasa 
de infiltración disminuía con el incremento de lámina aplicada en el tiempo, pero no 
llegaba a anularse, lo cual evidenciaría una mayor porosidad de los suelos que los suelos 
analizados en este estudio. En contraposición, en el presente trabajo, incluso en el caso 
del suelo ubicado en la posición Media Loma (Sv7), la infiltración llega a anularse al 
finalizar el ensayo. 
Los valores de coeficiente de escorrentía hallados para CoAoMo, parecieran 
conservar cierto grado de similitud con los valores de cobertura cero correspondiente al 
trabajo citado anteriormente de De la Vega et al., (2004), pudiendo ser este un signo de 
la escasa capacidad de atenuación de la erosión hídrica de estos pastizales degradados. 
 Simulación de lluvia en ensayos a campo  
209 
 
En un trabajo realizado a campo en una subcuenca agropecuaria cercana a nuestro punto 
de estudio por Kraemer (2007), donde analizaba la generación de sedimentos por la 
escorrentía y su relación con el aporte a la contaminación bacteriana hacia cursos de 
agua adyacentes utilizando simulaciones de lluvia, encontró que en suelos sódicos con 
bajos niveles de materia orgánica en superficie (similar a CoAoMo) el porcentaje de 
escurrimiento alcanzaba un valor similar al alcanzado en este estudio (84%). Más aún, 
la Tasa de Infiltración Final (TIF) llegaba a anularse al finalizar la simulación al igual 
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Figura 7.5: Evolución de Tasas de Infiltración y Escorrentía .                                
Intensidad de lluvia: 60 mm h-1.  
En cuanto a la presencia de sedimentos en el agua de escorrentía, se obtuvieron 
valores de concentración en CoAoMo y en Sv7 asociados a la falta de cobertura y/o 
sustento radicular, y la posible falta de cohesión del suelo superficial, potenciando al 
escurrimiento la cual es una tendencia esperable dada la menor intercepción vegetal al 
arrastre de sedimentos. La cantidad de sedimentos obtenidos por cada muestra es 
dependiente de la capacidad de escurrimiento en cada tratamiento (Piazza, 2006). En los 
resultados en el mencionado trabajo de De la Vega et al. (2004), se encontró que la 
concentración de sedimentos en el agua escurrida del tratamiento sin cobertura fue 
significativamente mayor a la registrada en el suelo cubierto. Al igual que en la presente 
experiencia (CoAoMo), la mayor producción de sedimentos ocurrió en el caso de mayor 
coeficiente de escurrimiento,  
Las cantidades de sedimentos exportados en  las aguas de escorrentía (Tabla 7.3) 
se encontrarían dentro de las magnitudes esperadas, y muestran que el desprendimiento 
y el posterior transporte de los sedimentos resulta máximo en el suelo descubierto con 
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características físico-químicas (como el elevado nivel de sodio Intercambiable) que 
favorecerían los procesos de escurrimiento (Chagas, 2007). 
A pesar de la evidencia encontrada en los resultados del presente trabajo, 
Gottfriedt et al., (2004), llevó a cabo simulaciones de lluvia sobre el suelo del Complejo 
Arroyo Morales. En dicho trabajo, los autores sostienen que el sodio (Na+) presente en 
el complejo de intercambio actuaría sobre la erosión laminar incrementando la cohesión 
o resistencia del suelo a través del desarrollo de un sello superficial y por lo tanto 
reduciendo su desprendimiento. Por lo tanto, y sobre la base de la bibliografía 
previamente citada, se concluye que la diferencia establecida entre los resultados 
obtenidos en las simulaciones a campo y en las simulaciones en laboratorio en lo 
referente a la cantidad  de sedimentos exportados, consisten en la mayor cobertura 
vegetal superficial y desarrollo radicular en Sv7 (Posición Media Loma) que en 
CoAoMo (Posición Plano Aluvial), en la posición en el paisaje y el porcentaje de sodio 
intercambiable.  
Los ensayos de lluvia simulada constituyen una herramienta muy sólida para 
comparar la dinámica hidrológica de distintos suelos en condiciones  controladas (y 
estandarizadas) de laboratorio, como a campo. 
  7.2.2 Descripción del Modelo Número de Curva (USDA, 1999) 
 Se trata de un modelo conceptual, cuyo objetivo es la estimación de la 
escorrentía  directa generada por una lluvia efectiva. Se basa en un parámetro llamado 
Número de Curva (CN). Establece una relación empírica entre la escorrentía  directa Q 
(mm) y la precipitación P (mm), a escala diaria. El modelo no utiliza parámetros físicos 
ni bases hidrológicas y expone tendencias promedios, lo cual impide que sea 
perfectamente predictivo. Las ecuaciones matemáticas que aplica son las siguientes: 













        ( 2 ) 
Donde: 
 Q= Escorrentía (mm) 
 P= Lluvia (mm) 
 S= Retención potencial (mm) (2,54 mm hasta 22,84 mm) 
 CN= Número de Curva (valores de 1 a 100) 
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S (mm) es un parámetro de retención, el cual varía especialmente por cambios 
en el tipo y uso del suelo, manejo y pendiente; así como por cambios temporales en la 
humedad del suelo y podría considerarse la diferencia potencial máxima entre Q y P. 
En la Figura 7.6 se observa el gráfico con los distintas Curvas Número que 
relaciona la precipitación y la escorrentía (USDA) según distintas condiciones 
superficiales de cada suelo. 
Para la aplicación del modelo la precipitación debe ser mayor al 20% de la 
retención potencial máxima (S), de lo contrario el escurrimiento será igual a cero. No se 
tiene en cuenta las posibles variaciones espaciales y temporales en la infiltración. El 
modelo engloba la totalidad de los procesos que influyen en la pérdida de agua en el 
término de la ecuación (1): 0,2S. Los valores de CN se pueden hallar en tablas y 
Gráficos (ANEXO V) provistos por el USDA y expresa las condiciones de humedad del 
suelo de acuerdo al uso del mismo y al grupo hidrológico al que pertenece. El CN puede 
tomar valores entre 0 y 100. Un elevado CN asociado a un bajo factor de retención (S) 
indica que una mayor proporción del agua de lluvia escurre superficialmente. Se 
utilizaron en este trabajo las fórmulas propuestas por el USDA (1 y 2), utilizando los 
datos de precipitación y escurrimiento obtenidos mediante las simulaciones, y así poder 
establecer un Número de Curva específico para los suelos bajo estudio. 
 
Figura 7.6: Valores de Escorrentía (Q) en pulgadas en función de la cantidad de 
lluvia precipitada (en pulgadas) y el nº de curva N característico de la zona 
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El valor del nº de curva N de entrada en la ecuación o en el gráfico se obtiene 
mediante tablas; las condiciones del terreno contempladas son: uso de la tierra, medidas 
de conservación empleadas en el cultivo, estado de compactación del terreno en relación 
a su uso, capacidad de infiltración del suelo en atención a su textura y, finalmente, 
condición previa de humedad del suelo (todas estas Tablas se encuentran incluidas en el 
Anexo V); varía entre 1 y 100, siendo mayor cuanto peor sea su situación. 
7.2.3 Ajuste de los Datos al modelo Número de Curva 
 Utilizando los datos obtenidos durante los ensayos de simulación realizados en 
ambas posiciones  en la pendiente (Tabla 7.1 y 7.2), se lograron determinar mediante la 
ecuación ( 1 ) propuesta por el USDA, los factores de retención potencial máxima (S). 
 En el caso de Sv7 ubicado en la posición Media Loma, el agua aplicada 
(precipitación) alcanzó 30,0 mm y el escurrimiento generado 20,2 mm (Tabla 7.1). El 
valor de S calculado alcanzó un valor de 10,39 mm.  
El mismo fue similar a la capacidad de retención máxima de agua por parte del 
suelo medida en la simulación (9,9 mm), lo cual estaría indicando que el modelo es 
bastante ajustado a los datos reales en este punto. A través del factor S estimado y 
utilizando la ecuación (2) se pudo inferir una CN de 88.  
 En el caso de CoAoMo ubicado en la posición de Plano Aluvial, el agua aplicada 
(P) también alcanzó los 30,0 mm y el escurrimiento generado 25,3 mm (Tabla 7.2). El 
valor de S calculado alcanzó un valor de 4,86 mm. El mismo fue similar a la capacidad 
de retención máxima de agua por parte del suelo medida en la simulación (4,7 mm), lo 
cual estaría indicando que el modelo se ajusta muy bien a los datos reales en este punto. 
A través del factor S estimado y utilizando la ecuación (2) se pudo inferir un CN de 94. 
 Distintos investigadores que trabajaron intensamente con esta herramienta 
predictiva (Vázquez Pugliese, 2013; García et al., 2012; Chagas et al., 2006; Miller et 
al., 2004) establecen un amplio rango de CN lo cual implica errores considerables en la 
estimación del escurrimiento si se utilizan los CN de menor valor, por ello es 
aconsejable realizar estimaciones bajo las condiciones de ``el peor escenario``, es decir, 
utilizar el CN promedio o el de máximo valor. 
7.2.4 Análisis de la fase Sólida y Líquida de los efluentes producidos durante las 
simulaciones de lluvia 
 Con los efluentes producidos en cada simulación realizada se siguió el 
mismo procedimiento utilizado en las simulaciones realizadas en laboratorio. Las 
muestras se conservaron a 4º C durante su traslado para su análisis posterior en el 
laboratorio.  
Utilizando los mismos procedimientos analíticos que los utilizados en los 
Capítulos precedentes, se determinaron los parámetros físico-químicos de los 
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sedimentos producto de la escorrentía durante las simulaciones de lluvia. Los resultados 
se observan en la Tabla 7.4.  
La conductividad eléctrica y el pH resultaron mayores en los sedimentos 
exportados del suelo del plano aluvial (CoAoMo), en cambio el porcentaje de  materia 
orgánica y Nkj fueron mayores en el suelo de la media loma (Sv7) (Argialboll típico).  
Estos resultados se condicen con las características físico-químicas de los suelos 
originales. Los sedimentos producto de la escorrentía en CoAoMo poseen mayor 
concentración de las bases de cambio, dentro de las que se destaca el sodio, dando lugar 
a una mayor conductividad eléctrica que los sedimentos erogados en Sv7. Por otra parte, 
la presencia de un 2,2 % p/p de CaCO3 (Tabla 3.10) le conferiría propiedades básicas. 
Al igual que en el Capítulo 4, se encontraron niveles superiores de Materia 
Orgánica, Nkj y P Bray en los sedimentos en comparación con los suelos originarios.  
Tabla 7.4: Caracterización físico-química de los sedimentos obtenidos durante 
las simulaciones a campo. Valores entre paréntesis corresponden a la desviación 
estándar. Letras diferentes indicandiferencias significativas (p<0.05). 
Variable Sv7 CoAoMo 
Posición en el paisaje Media Loma Plano aluvial 
Materia Orgánica (%) 7,50    (± 1,01) a 4,69   (± 0,54) b 
CE (dS m-1) 0,34   (± 0,08)  b 1,24   (± 0,12) a 
pH (H2O, 1 : 2,5) 6,12  (± 0,62) b 9,23   (± 0,28) a 
P Bray (mg kg-1) 12,9 (± 2,4) b 29,5   (± 3,5) a 
Nkj   (%) 0,389  (± 0,098) a 0,215    (± 0,069) b 
Ca (cmolc kg-1) 24,1   (± 4,1) b 31,1  (± 1,4) a 
Mg (cmolc kg-1) 3,9    (± 0,9) a 3,2    (± 0,5) b 
Na (cmolc kg-1) 0,5   (± 0,1) b 5,1    (± 1,2) a 
K (cmolc kg-1) 0,6    (± 0,1) b 2,7    (± 0,8) a 
Arena (%) 14,24   (± 0,98) b 20,18    (± 2,04) a 
Limo (%) 68,21 (± 2,58) a 40,91   (± 3,95) b 
Arcilla (%) 17,55  (± 1,06) b 38,91   (± 3,91) a 
Según lo expresado en el citado capítulo, este mismo proceso fue reportado por 
muchos autores que trabajaron en condiciones similares a las de este trabajo (Sharpley, 
1985; Chagas, 1999; Marelli, 2007; Bertol, 2007; Barbosa, 2009).  
El movimiento diferencial de nutrientes sería consecuencia del efecto de erosión 
selectiva, donde los materiales coloidales del suelo (arcillas y MO) son transportados en 
forma proporcionalmente mayor. En este sentido, la MO transportaría la mayor cantidad 
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del nitrógeno y a una fracción de fósforo y las arcillas movilizarían al N-NH4
+ y al 
fósforo inorgánico.  
Los resultados obtenidos marcarían una tendencia que indica que el horizonte 
superficial de la serie San Vicente 7 (Sv7) presentaría un mayor potencialidad de 
exportación de nutrientes y sedimentos.  
El material parental, la secuencia de horizontes (presencia de un horizonte E o 
eluvial) y/o la posición en la pendiente de este  suelo podrían ser los factores 
desencadenantes de este proceso.  
En la Tabla 7.5 observamos los coeficientes de enriquecimiento de los 
sedimentos en Materia Orgánica, Fósforo Kurtz & Bray y Nitrógeno Kjeldahl. Luego de 
realizar la comparación de los coeficientes, no se pudieron encontrar diferencias 
significativas en el caso de la materia orgánica entre la posición de Media Loma (Sv7) y 
el Plano aluvial (CoAoMo).  
Sin embargo, el enriquecimiento de los sedimentos producto de la escorrentía en 
el Sv7 en P Bray como en Nitrógeno Kjeldahl, fue significativamente mayor que en el 
caso del CoAoMo. Comparando esta tendencia con lo observado en el Capítulo 4.  
Tabla 7.5: Coeficientes de enriquecimiento de los Sedimentos producto de la 
escorrentía en los diferentes parámetros determinados. Letras iguales no difieren 
significativamente (p<0.05).  
Coeficientes de Enriquecimiento Sv7 CoAoMo 
Materia Orgánica (%) 1,334  a 1,498  a 
P Bray (mg kg-1) 4,98  a 1,379  b 
Nkj   (%) 1,341  a 1,131  b 
En la Tabla 7.6 se presenta la caracterización físico-química de la fase líquida de 
la escorrentía.   
En la misma se observa que la mayor conductividad eléctrica correspondió a la 
fase líquida de la escorrentía correspondiente al suelo de la serie CoAoMo, coincidente 
con la mayor concentración de Na, K, Ca y Mg, destacándose que la concentración de 
Na fue 3 veces superior que en la fase líquida de Sv7. 
El pH en ambos casos fue ligeramente ácido, posiblemente debido a la elevada 
concentración de carbono orgánico disuelto (COD). 
El porcentaje de COD en las aguas de escorrentía fue mayor que en las 
simulaciones de lluvia realizadas en el laboratorio para ambas series de suelos.  
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 Tabla 7.6: Caracterización físico-química de las aguas de escorrentía producto de 
las simulaciones a campo. Valores entre paréntesis corresponden a la desviación 
estándar.  Letras diferentes en una misma fila indican diferencias significativas 
(p<0,05) 
Variable Sv7 CoAoMo 
pH 5,41    (± 0,98)  a 6,24    (± 0,94)  a 
CE (dS  m-1) 0,05  (± 0,01)  b  0,10     (± 0,02)  a 
COD   (mg C L-1) 31,01   (± 5,84)  a 18,89   (± 4,51)  b 
Nkj   (ppm N Total) 1,14   (± 0,52)  a 0,81    (± 0,61)  a 
PT (mg L-1 P Total) 0,04   (± 0,009)  b 0,11  (± 0,004)  a 
Ca (mg L-1) 6,21  (± 0,84)  b 14,84   (± 2,59)  a 
Mg (mg L-1) 11,2   (± 3,01)  a 9,5    (± 1,08)  a 
Na (mg L-1) 7,01  (± 1, 24)  b 22,0  (± 3,59)  a 
K (mg L-1) 7,08  (± 1,84)  a 6,17  (± 1,15)  a 
7.2.5 Concentración de Metales Totales Particulados y Disueltos  
 A continuación se procederá a analizar las concentraciones de metales totales 
particulados y disueltos obtenidos en las simulaciones a campo.  
7.2.5.1 Cobre 
En la Figura 7.7 se observan los valores de  la concentración total de Cu en los 
suelos, en los sedimentos producto de la escorrentía y en los suelos post simulación.  En 
ambos suelos se obtuvo una mayor concentración de Cu total en los sedimentos 
exportados, esta concentración es significativamente mayor en el Natracualf típico 
(CoAoMo). A su vez, la concentración de Cu en los suelos de cada serie (pre y post 
simulación) no presentan diferencias significativas entre sí. La concentración del metal 
particulado es mayor que la del disuelto. Estos resultados indican que la mayor parte del 
Cu transportado durante el proceso erosivo lo hizo en forma particulada, igual tendencia 
a la encontrada en los ensayos de laboratorio. Como ya se ha informado en el capítulo 5, 
diversos autores trabajando en cuencas agropecuarias reportaron resultados similares 
(Sharpley, 1985; Miller et al., 2003;  Chagas et al, 2012; Kraemer, 2013 a y b;  Grillo et 
al., 2013; Palleiro et al., 2014). Esa mayor concentración de Cu en los sedimentos de la 
escorrentía  correspondiente al Natracualf Típico (CoAoMo), podría responder a una 
mayor dispersión de los coloides del suelo a causa del Na, y a la alta afinidad del Cu por 
la materia orgánica (Iorio et al., 2011).  
b b 


























Figura 7.7: Concentración total de Cobre (mg kg-1) en los suelos originales , en los 
sedimentos exportados, y en los suelos postsimulación. Letras diferentes para una 
misma serie de  suelo indican diferencias significativas (p<0.05). 
Iorio (2010) trabajando en suelos ubicados sobre la Depresión del Río Salado 
(provincia de Buenos Aires-Argentina) que se correspondían con la clasificación 
taxonómica de Natracuoll, estableció que en los suelos con alto contenido de sodio la 
dispersión de los coloides conduce a una disminución de la permeabilidad de los suelos. 
Por otro lado, la napa freática cercana a la superficie, como es común en suelos de zonas 
deprimidas, dificulta el drenaje de los mismos. Esto conlleva a una importante 
escorrentía superficial.   
En la Tabla 7.7 se presentan los coeficientes de enriquecimiento de Cu obtenidos 
en las simulaciones a campo. En ambos suelos los sedimentos se enriquecieron en este 
metal, siendo mayor el coeficiente en el suelo del complejo CoAoMo, el cual  por sus 
propiedades físico-químicas y por su ubicación en el plano aluvial, tiene mayor 
posibilidad de aumentar la concentración de este metal en el cuerpo de agua y en los 
sedimentos del cauce del arroyo. Hay pocos estudios en Argentina y en particular en 
cuencas de la Provincia de Buenos Aires que relacionen el contenido de metales entre 
suelos y los sedimentos de ríos y arroyos. En la Figura 7.8 se observan las 












































CuT sedimento CuT Disuelto  
Figura 7.8: Concentración total de Cobre particulado y Cobre disuelto de la 
escorrentía.  Letras diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias  
significativas (p<0.05). 
Camilión et al., (2003) estudiaron la relación existente entre la concentración  de 
algunos metales en los suelos y sedimentos de fondo de ríos y arroyos. Estos autores 
encontraron una relación entre las concentraciones de Cu, Pb y Zn en suelos 
superficiales (Argiudoll) y los sedimentos del fondo de arroyos en la cuenca del Río 
Salado (al sur del Río Matanza-Riachuelo), debido a que los suelos de la zona son 
afectados por erosión hídrica, la cual transporta materiales finos de los suelos 
enriquecidos con arcilla, materia orgánica y metales hacia los arroyos.  
La topografía y litología bajo las condiciones climáticas templadas de 
temperatura y humedad controlan así el destino de los metales en cuencas pequeñas 
(Grillo et al., 2013).  
Tabla 7.7: Coeficientes  de enriquecimiento de Cu en  los 
sedimentos exportados en las simulaciones a campo. 
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Coeficiente  de enriquecimiento 1,466 1,352 
Como se procedió en el capítulo 5  se analizó para cada suelo el Cu total (mg L-
1) de la escorrentía (Cu particulado + Cu disuelto) y a qué porcentaje de ese total 
corresponde el Cu disuelto.  Se detecta (Tabla 7.8) una tendencia análoga a los 
resultados  de  las simulaciones realizadas en laboratorio (Capítulo V). Se observa que 
en las aguas de escorrentía de CoAoMo el porcentaje de Cu disuelto (CuD) es casi 5 
veces superior a la de Sv7, lo cual estaría relacionado con el mayor porcentaje de COD 
(% del C total de la escorrentía). La  asociación  del Cu con la materia orgánica 
dependerá de la cantidad de sitios específicos de unión para el metal.  Como ya se 
expresara en el capítulo 5; de acuerdo con lo informado  por diversos autores (Ladonin 
y Margolina, 1997; Tipping et al., 2003; Bargiela y Iorio, 2006b; Fest et al.; 2008; 
Iorio, 2010; Bargiela y Iorio, 2011) en general la materia orgánica disuelta consiste 
mayoritariamente de sustancias húmicas y el resto está compuesto por moléculas más 
pequeñas como carbohidratos, ácidos carboxílicos y ácidos hidrofílicos 
macromoleculares. Rashid (1985) aseguró que la estabilidad de los complejos órgano-
metálicos depende de la naturaleza química de los compuestos orgánicos, en particular 
de la naturaleza y número de grupos funcionales de las moléculas húmicas.  
Tabla 7.8: Concentración de Cu total, Cu particulado, Cu disuelto, Carbono 
Orgánico Total, % de  Cu disuelto  y el % de COD en las escorrentías de las 
simulaciones a campo. Letras diferentes para una misma serie de  suelo indican 
diferencias  significativas (p<0.05). 
 CoAoMo Sv7 
Sedimentos exportados (g L -1) 3,008   b 3,816   a  
Cu P (mg L -1) 0,261 a 0,075 a 
Cu D (mg L-1) 0,052 a 0,028 b 
Cu Total (D+P) (mg L-1) 0,312  a 0,778 b 
% Cu D* 16,67, a 3,60 b 
  Carbono orgánico total (D+P) 
(mg L-1) 
121,6  b   268,1 a 
% Carbono orgánico D ** 14,39 a 11,00 b  
D: disuelto; P; particulado ; * Porcentaje del Cu Total ; **Porcentaje del Carbono total 
Cuanto mayor es el número de grupos funcionales como carboxilos, hidroxilos 
fenólicos, aminas y quinonas, mayor será el número de ciclos alrededor del metal 
complejado y por lo tanto mayor la fuerza de unión.   
 Simulación de lluvia en ensayos a campo  
219 
 
En CoAoMo la concentración de Na en el agua de escorrentía fue 4 veces 
superior a SV7, este resultado podría explicar esa mayor proporción de COD, debido a 
un mayor efecto de dispersión del carbono orgánico en la escorrentía del Complejo 
Arroyo Morales. En la Figura 7.9 se presentan  las proporciones de Cu Particulado y 















Figura 7.9: Porcentajes de Cu Particulado y Disuelto. Letras diferentes para una 
misma serie de  suelo indican diferencias  significativas (p<0.05). 
En ambos casos el  mayor porcentaje de este metal  se detecta en la fase sólida 
de la escorrentía. El porcentaje de CuD en la escorrentía del Natracualf Típico 
(CoAoMo), es mayor que en las aguas de escorrentía del Argiudoll (Serie Sv7). La 
asociación de Cu con la materia orgánica disuelta estaría justificando este resultado. La 
solubilidad de este metal se encuentra regulada por la complejación en la mayoría de los 
casos informados en la literatura (Achterberg et al., 1997; Kogut y Voelker, 2001; Buck 
et al., 2007). 
La presencia de Ca y Mg en la fase líquida de las escorrentías de ambos suelos 
(Tabla 7.6)  da lugar a que estos iones compitan con el Cu por los sitios específicos de 
unión, debido a que las constantes de estabilidad de los iones alcalinotérreos son bajas 
en relación con las del Cu, la competencia es débil. Las estabilidades de los complejos 
húmicos sigue el mismo orden de estabilidad que la de los quelatos formados por iones 
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> Ca > Mg, indicando que el Cu forma complejos con la materia orgánica más  estables 
que el zinc (Li et al., 2001). Por lo tanto es de suponer que en la fase líquida el Cu esté 
más asociado a la materia orgánica que el Zn, disminuyendo su toxicidad para los 
organismos acuáticos (Arreghini et al., 2007) 
7.2.5.2 Zinc 
 En la Figura 7.10 se observa la concentración de Zn total en los suelos pre 



















SUELO SEDIMENTO POSTSIM  
Figura 7.10: Concentración total de Zinc (mg kg-1) en los suelos, sedimentos y en 
los suelos Post simulación. Letras diferentes para una misma serie de  suelo indican 
diferencias  significativas (p<0.05). 
La tendencia es similar a la detectada en las simulaciones realizadas en el 
laboratorio, ya que los sedimentos exportados de ambos suelos presentan mayor 
concentración de este metal que los suelos originales y que los suelos post simulación, 
los cuales no presentan diferencias significativas entre sí. La concentración de este ión 
metálico en los sedimentos exportados de CoAoMo es mayor que  la de los  sedimentos 
correspondientes a la serie Sv7; este resultado podría deberse a la alta concentración de 
Na en la superficie del suelo del Plano aluvial (CoAoMo), que con su efecto dispersante 
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hídrica. Por otra parte, como ya se ha mencionado, las cuencas que poseen pendientes 
de longitud moderada y escaso gradiente, como la del presente estudio, sufren 
principalmente procesos de erosión de tipo laminar. Este es un rasgo común en la 
Pampa Ondulada. Dicho proceso se caracteriza por generar sedimentos “finos” 
enriquecidos en materia orgánica y arcillas de considerable capacidad de intercambio 
catiónico (Chagas et al., 2011).  
Por lo tanto el Zn en esos sedimentos podría encontrarse formando complejos de 
esfera externa. Este ion metálico en general forma complejos con las sustancias 
orgánicas más móviles y de menor peso molecular (Borůvka y Drábek, 2004), por lo 
tanto es más móvil que el Cu que forma mayoritariamente complejos de esfera interna 
con la materia orgánica de mayor peso molecular.  
Se ha encontrado que los complejos que forma el Cu con los ácidos húmicos son 
más estables que los que forma con el Zn (Waller y Pickering, 1993; Pinheiro et al., 
1994; Gao et al., 1999; Bargiela y Iorio 2011).  
La interacción de los iones metálicos con los ácidos húmicos y fúlvicos se 
produce por el mismo mecanismo de formación de complejos. Sin embargo, al exhibir 
estos ácidos propiedades diferentes, la interacción de los iones metálicos con ellos lleva 
a resultados geoquímicos opuestos. La asociación  de los metales con los ácidos 
fúlvicos, aumenta la distribución de los metales en el ecosistema. Por el contrario, los 
ácidos húmicos actúan en procesos naturales favoreciendo la acumulación de iones 
metálicos en suelos (Varshal et al., 2000; Donisa et al., 2003: Bargiela y Iorio 2011).  
Al igual que en el Capítulo V se procedió a calcular los Coeficientes de 
Enriquecimiento. Los resultados obtenidos pueden observarse en la Tabla 7.9, donde 
puede observarse que para ambos suelos fueron mayores a la unidad, lo cual no 
permitiría afirmar que los sedimentos producto de la escorrentía se encontrarían 
enriquecidos en este metal.  
Tabla 7.9: Coeficientes  de enriquecimiento de Zn en  los  
sedimentos exportados en las simulaciones a campo. 
SUELO CoAoMo Sv7 
Coeficiente  de enriquecimiento 1,506  1,370 
Por otra parte,  resultaron mayores a los coeficientes de enriquecimientos 
calculados para el Cu en  ambos suelos, en concordancia con la mayor concentración de 
Zn particulado.  
Este resultado coincidiría con lo expresado por Palleiro et al., (2014), quienes 
indican que la concentración de Zn en los sedimentos exportados es mayor que la del 
Cu, debido a que este último ion metálico es menos abundante en los suelos.  
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Con el fin de tener una clara relación entre la fase líquida y la fase sólida de la 
escorrentía se expresaron las concentraciones del metal en ambas fases de la escorrentía 
en mg L-1 (Zn P y Zn D). Analizando para cada suelo el Zn (mg L-1) total de la 
escorrentía (Zn particulado + Zn disuelto) y a qué porcentaje de ese total corresponde el 
Zn (mg L-1) disuelto (Tabla 7.10) se observa que las aguas de escorrentías 
correspondientes a CoAoMo poseerían el mayor porcentaje de Zn disuelto,  al igual que 
para el caso del Cu, resultado que se condice con el mayor porcentaje de COD en el 
suelo del complejo CoAoMo.  
Tabla 7.10: % de  Zn disuelto  y el % de COD en las escorrentías de las 
simulaciones a campo. 
 CoAoMo Sv7 
% Zn D* 32,43 a 11,08 b 
% Carbono orgánico D ** 14,39 a 11,02 b  
D: disuelto; P; particulado ; * Porcentaje del Zn Total ; **Porcentaje del Carbono total 
Kabata-Pendías (2011) informó que el Zn se presenta en solución como ión libre 
y formando complejos, y que a pesar de ser un metal muy móvil en los suelos, este ión 
puede estar fuertemente asociado a la materia orgánica del suelo especialmente a pH 
neutro y alcalino; sin embargo la materia orgánica disuelta es un factor importante que 
controla la movilidad de este ión especialmente en suelos de pH alcalinos (Wong et al., 
2007).  
Como  ya se ha expresado en el Capítulo V, el carbono orgánico disuelto ha sido 
reconocido como el principal transportador de los metales que, de otra manera, serían 
inmóviles o relativamente insolubles. Debido a que algunos metales muestran una alta 
afinidad por la materia orgánica, las magnitudes relativas del Carbono Orgánico 
Particulado y el Carbono Orgánico disuelto inciden fuertemente sobre la movilidad de 
los mismos (Tipping et al., 2003, Fest et al., 2008). 
En la Figura 7.11 se observa que en el Natracualf Típico (CoAoMo), se tiene un 
mayor porcentaje de Zn disuelto que en Sv7.  
Esta diferencia entre las aguas de escorrentía de ambos suelos se atribuye a las 
características físico-químicas de los suelos, que como ya se ha expresado radica en la 
mayor concentración de sodio en el perfil del suelo del CoAoMo. El sodio presente en 
el complejo de intercambio actuaría sobre la erosión laminar incrementando la cohesión 
o resistencia del suelo a través del desarrollo de un sello superficial y por lo tanto 
reduciendo su desprendimiento (Tabla 7.3), pero a pesar de ello los sedimentos 
exportados durante las simulaciones en CoAoMo presentan una mayor concentración de 
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Zn particulado y un mayor porcentaje de Zn en la fase líquida de la escorrentía. Este 
último  resultado  se condice con el mayor porcentaje de carbono orgánico disuelto 
(COD) (tamaño de partícula <0,45µm)  facilitado por el efecto de dispersión de la 












Particulado Disuelto  
Figura 7.11: Porcentajes Zn Particulado y Disuelto en las escorrentías. Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias  significativas 
(p<0.05). 
7.2.5.3 Plomo 
En la Figura 7.11 se pueden observar las concentraciones totales de Pb en los 
suelos pre simulación, los sedimentos producto de la escorrentía y en los suelos Post 
simulación. Se puede observar una tendencia similar en lo referente a la comparación de 
las magnitudes determinadas en los suelos en comparación con las de los sedimentos, 
con respecto a lo observado en las simulaciones realizadas en laboratorio. En los suelos 
analizados, el contenido total de Pb es significativamente mayor (p<0,05) en los 
sedimentos exportados que en los suelos. Estos resultados concuerdan con los 
reportados por Xue et al., (2003), quienes afirman que los metales transportados ligados 
al sedimento, se pierden durante los procesos de erosión hídrica en proporción a su 




























Figura 7.11: Concentración total de Pb (mg kg-1) en los suelos, en los sedimentos, 
y en los suelos Post simulación. Letras diferentes para una misma serie de  suelo 
indican diferencias  significativas (p<0.05). 
Al igual que en el Capítulo V se procedió a calcular los Coeficientes de 
enriquecimiento. Los resultados obtenidos pueden observarse en la Tabla 7.11. 
Tabla 7.11: Coeficientes  de enriquecimiento de Pb en  los 
sedimentos exportados en las simulaciones a campo. 
SUELO CoAoMo Sv7 
Coeficiente  de enriquecimiento 1,096 1,069 
Analizando esta Tabla se detecta que si bien los sedimentos están enriquecidos 
con respecto a este metal, los coeficientes calculados alcanzan magnitudes inferiores que 
los encontrados para el Zn y el  Cu, en forma análoga a lo encontrado en el Capítulo V en 
las simulaciones en laboratorio, debido a que la concentración de Pb en los suelos 
originales es mayor que la concentración de Zn y Cu Iorio, 2010). Considerando que la 
distribución espacial del Pb en los sedimentos puede ser similar a la de los horizontes 
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realizarse investigaciones sobre la contaminación a escalas más reducidas en áreas 
rurales y urbanas de la cuenca a fin de determinar niveles y fuentes locales de 
contaminación.  
De la misma forma que se procedió en el Capítulo V, se transformaron los 
valores de concentración a valores de Concentración Total (Disuelta + Particulado) para 
expresar su importancia según su proporción de cada fase definida. En la Tabla 7.12 
pueden visualizarse los porcentajes de Pb Disuelto en relación con la Concentración 
Total del metal, y su relación con el Carbono Orgánico Disuelto. 
Tabla 7.12: % de  Pb disuelto  y el % de COD en las escorrentías de las 
simulaciones a campo. Letras diferentes para una misma serie de  suelo indican 
diferencias  significativas (p<0.05). 
 CoAoMo Sv7 
% Pb D* 40,52 % 21,85 % 
% Carbono orgánico D ** 14,39 a 11,02 b  
            D: disuelto; P; particulado ; * Porcentaje del Pb Total ; **Porcentaje del Carbono total 
 Al igual que en las simulaciones en laboratorio, la proporción de Pb disuelto en 
relación al Pb Total (Disuelto + Particulado) alcanzó valores elevados. La proporción de 
las formas disueltas y suspendidas de materia orgánica dependen de muchos factores: 
tipo de suelos, humificación in situ, presencia de contaminación antropogénica, etc., lo 
que en su totalidad está ligado a las peculiaridades climáticas y ecológicas de la cuenca. 
Varios metales solubles como Fe, Hg, Cu, Ni, V, y Pb están asociados en aguas 
naturales con la materia orgánica (Bargiela y Iorio, 2011). 
 En la Figura 7.12 se pueden visualizar las proporciones de Pb Disuelto y 
Particulado con respecto al Pb total expresado en mg Pb L-1. 
En consonancia con lo encontrado en este trabajo, Broder y Biester (2015), 
trabajando sobre la relación de el Pb y el Carbono Orgánico Disuelto en aguas de 
escorrentía, encontraron que las concentraciones de Pb y el COD estaban 
significativamente correlacionados (R2 = 0,87), lo cual apoyaría la suposición de que 
este elemento se transporta principalmente junto con el Carbono disuelto, dentro y fuera 
del sistema.  
Las Correlaciones significativas de Pb disuelto y COD en puntos de descarga se 
producen a través del transporte de este metal como complejos orgánicos. 





















Figura 7.12: Porcentajes de la Carga Total de Pb Particulado y Disuelto. Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias significativas (p<0.05). 
 Sin embargo, Mao et al., (2014) en un estudio realizado sobre suelos urbanos y 
rurales en el Reino Unido, encontraron que la labilidad de los metales que se encuentran 
en forma catiónica en los suelos es generalmente menor en suelos alcalinos con altos 
contenidos de óxidos y carbonatos (Buekers et al., 2007; Tye et al., 2003). 
La unión de los metales con la materia orgánica y con los óxidos de hierro 
también es muy fuerte a altos niveles de pH (Tack, 2010); en contraste parecería ser que 
el efecto de las sustancias húmicas sobre la labilidad no sería consistente para todos los 
metales (Degryse et al., 2009).  
Con intención de identificar la fuente de Pb, se encontró que el Pb de origen 
geogénico se encontraba principalmente asociado con la fracción residual mientras que 
el Pb antropogénico (deposición atmosférica) se encontraba distribuido entre las 
fracciones carbonato, materia orgánica y óxidos (Emmaunuel y Erel, 2002; Teutsch et 
al., 2001). Sin embargo según Mao et al., (2014), la aplicación de procedimientos de 
extracción secuencial en ensayos para evaluación de riesgos se debería limitar ya que el 
Pb lábil que controla la solubilidad no pareciera corresponder a ninguna de las 
fracciones operacionalmente definidas en los sistemas de Extracción secuencial 
utilizados (Atkinson et al., 2011). 
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Según Luan y Vadas (2015), la forma o la magnitud de las fracciones de los 
metales en los cursos de agua tendría implicancias muy importantes tanto para el 
transporte como para la biodisponibilidad de estos elementos para la biota. Los metales 
transportados en la fase coloidal y los metales realmente disueltos son transportados por 
las aguas de escorrentía en forma similar, pero sería menos probable los primeros vean 
reducida su biodisponibilidad por reacciones de adsorción o precipitación. 
Según los autores citados, esto es particularmente importante en lo referente al 
hecho de que los metales en fase coloidal serían menos biodisponibles  (Ross y Sherrell, 
1999), y realmente dependería de la labilidad del metal y del destino de los coloides 
orgánicos que rodean al mismo.  
7.2.5.4 Cromo 
En la Figura 7.13 se pueden observar las concentraciones totales de Cr en los 
suelos pre simulación, los sedimentos producto de la escorrentía y en los suelos Post 
simulación.  
Al igual que en el Capítulo V se procedió a calcular los Coeficientes de 
Enriquecimiento. Los resultados obtenidos pueden observarse en la Tabla 7.13. 
Tabla 7.13: Coeficientes  de enriquecimiento de Cr en  los 
sedimentos exportados en las simulaciones a campo. 
SUELO CoAoMo Sv7 
Coeficiente  de 
enriquecimiento 
0,489 0,608 
En forma análoga con lo encontrado en el Capítulo V, en todos los casos se 
detecta que los coeficientes resultaron menores a la unidad, indicando que la 
concentración de Cr particulado en los sedimentos exportados es menor a la de los 
suelos. Por lo tanto, esos sedimentos no están enriquecidos en Cr. 
La concentración total de Cr en los sedimentos exportados (Figura 7.13) es 
significativamente menor (p<0,05) a la concentración inicial de los suelos que le dieron 
origen, probablemente debido a que el origen del Cr en estos suelos es mayoritariamente 
litogénico, es decir que se encontraría ocluido en minerales primarios y secundarios 
(Iorio et al., 2008; Iorio, 2010;  De Siervi et al., 2004).  
El contenido de Cr en el suelo correspondiente a la serie CoAoMo difiere 
significativamente de Sv7 (p<0,05), teniendo en cuenta que el suelo de esta serie 
presenta un pH más alcalino y mayor conductividad eléctrica (Tabla 3.10), este 
resultado concuerda con los obtenidos por Choppala et al., (2010) quienes trabajando 
con suelos que diferían en sus propiedades físico-químicas, encontraron que la cantidad 
de Cr(III) adsorbida era mayor que la de Cr(IV) y esa adsorción se incrementaba con el 
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pH y la CIC de los suelos.  
En la Figura 7.14, se observan las proporciones de Cr Disuelto y Particulado con 
respecto al Cr Total. En suelos no contaminados a pH naturales el Cr es poco móvil y 
por lo tanto poco disponible para las plantas. Los compuestos de Cr3+ se consideran muy 
estables en los suelos, en cambio los de  Cr6+ son muy inestables tanto en suelos ácidos 
como alcalinos (Bartlett, R.J., 1999).  Según Da Fonseca et al., (2013) la textura de los 
sedimentos, sumado a un elevado contenido de materia orgánica influirían fuertemente 
sobre el grado de contaminación con metales. El citado autor, trabajando sobre 
sedimentos contaminados de una laguna, encontró (en consonancia con el presente 
trabajo) que los patrones de fijación para el Cu, Zn y Pb mostraban un origen común de 






















Figura 7.13: Concentración total de Cr (mg kg-1) en los suelos, en los sedimentos, 
y en los suelos Post simulación. Letras diferentes para una misma serie de suelo 
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En la Tabla 7.14 se observan el porcentaje de Cr disuelto y el porcentaje de 
COD en la fase líquida de las escorrentías en las simulaciones realizadas a campo. No se 
detectan diferencias significativas en el porcentaje de Cr disuelto para cada una de los 
casos analizados.  
Tabla 7.14: % de  Cr disuelto  y el % de COD en las escorrentías de las 
simulaciones a campo. Letras diferentes para una misma serie de  suelo indican 
diferencias  significativas (p<0.05). 
 CoAoMo Sv7 
% Cr D* 15,84 b 21,52 a 
% Carbono orgánico D ** 14,39 a 11,02 b  
            D: disuelto; P; particulado ; * Porcentaje del Pb Total ; **Porcentaje del Carbono total 
Este resultado puede deberse a que el Cr en estos suelos se encuentra 
principalmente ocluido en los minerales primarios y secundarios (Kabata-Pendías, 
















Figura 7.14: Porcentajes de la Carga Total de Cr Particulado y Disuelto. Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias  significativas 
(p<0.05). 
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suelos se encuentra en formas residuales no móviles se observan valores muy bajos de 
metales disueltos con respecto a los contenidos totales y sólo parte de los iones 
metálicos asociados a las fracciones más móviles en condiciones naturales se 
desplazarán a la fase líquida (Tao y Lin, 2000).  
En Capítulo V, donde se realizaron simulaciones en laboratorio se encontró que 
el mayor contenido de Cr particulado coincidió con la mayor concentración de arcilla y 
el mayor pH del sedimento (Tabla 4.1.a),  debido a que ese sedimento provenía de un 
suelo Natracualf típico, con alto contenido de sodio en superficie, un pH básico y alto 
contenido de arcilla. El contenido de la fracción arcilla aumentó con respecto al suelo 
original.  Dicho aumento sería producto de un efecto de erosión selectiva, donde los 
materiales finos son arrastrados en mayor proporción debido a su menor tamaño y, en 
consecuencia, mayor capacidad de sustentación en el agua de escorrentía (Capítulo 4). 
Según Palleiro (2014) el hecho de que las variables hidrometeorológicas no expliquen 
toda la variabilidad sobre las cargas de sedimentos y de metales podría deberse a otros 
factores como son los diferentes orígenes del material particulado, p.ej. erosión del 
suelo, resuspensión del material particulado, pueden afectar la carga de metal en forma 
particulada como lo demostraron Kurtenbach y Krein (2007) al  analizar eventos 
naturales y artificiales. 
7.2.5.5 Níquel 
En la Figura 7.15 se pueden observar las concentraciones totales de Ni en los 
suelos pre simulación, los sedimentos producto de la escorrentía y en los suelos Post 
simulación. La tendencia observada en el caso del Ni parecería diferente a lo observado 
metales anteriormente analizados con respecto a la comparación de las magnitudes 
determinadas en los suelos en comparación con las de los sedimentos. En el suelo del 
Plano aluvial (CoAoMo) el Ni presenta una dinámica similar al Cu, Zn y Pb o sea la 
concentración de este metal es mayor en los sedimentos exportados (Ni particulado) que 
en el suelo original. En cambio en Sv7 no se encontraron diferencias significativas entre 
la concentración total de Ni en los suelos y en los sedimentos producto de la escorrentía 
(p<0,05).  
Este comportamiento diferencial podría atribuirse a que en el Natracualf típico 
se tiene una concentración de Na en superficie significativamente mayor (p<0,05) que 
Sv7, produciéndose una mayor dispersión de los coloides y aumentando así la 
movilidad del Ni2+ (Sherene, 2010). Según se argumentó en el Capítulo V, el 
comportamiento de Ni en el suelo depende principalmente del tipo de suelo, por lo tanto 
no se puede generalizar los comportamientos de este metal en los suelos y los 
sedimentos, donde se lo puede encontrar mayoritariamente  unido a la fracción residual 
de la fase sólida formando cristales (Rozanski, 2013). Los iones Ni(OH)+ y Ni+2 son las 
formas mayoritarias en la solución del suelo a pH superior a 8 (Sherene, 2010), por lo 
tanto estas serían las especies de Ni predominantes en el suelo de la serie CoAoMo. 





























Figura 7.15: Concentración total de Ni (mg kg-1) en los suelos, en los sedimentos, 
y en los suelos Post simulación. Letras diferentes para una misma serie de  suelo 
indican diferencias  significativas(p<0.05). 
También en el caso de este metal, se procedió a calcular los Coeficientes de 
Enriquecimiento. Los resultados obtenidos pueden observarse en la Tabla 7.15. 
Tabla 7.15: Coeficientes  de enriquecimiento de Ni en  los 
sedimentos exportados en las simulaciones a campo. Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencias  
significativas (p<0.05). 
SUELO CoAoMo Sv7 
Coeficiente  de 
enriquecimiento 
1,360 0,800 
El contenido  de Ni depende, en gran medida, del material de partida (Tume et al., 
2011; Bech et al., 2011). Diversos estudios han demostrado la influencia de la geología 
y de los procesos de formación del suelo en el contenido de Ni (Iyaka, 2011). Los 
suelos arenosos, limosos y turbosos contienen cantidades bajas de este metal, mientras 
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que los arcillosos poseen contenidos mayores. Se han realizado también diversos 
trabajos sobre la distribución del Ni en perfiles de suelos, con resultados 
contradictorios. Dependiendo del origen del suelo y de los procesos edafogenéticos, la 
superficie o el subsuelo, pueden estar relativamente enriquecidos o tener 
concentraciones similares. De la misma forma que se procedió en el Capítulo V, se 
transformaron los valores de concentración a valores de Carga Total para expresar su 
importancia según su proporción de cada fase definida. En la Tabla 7.15 pueden 
visualizarse los porcentajes de Ni Disuelto en relación con la Carga Total del metal, y 
su relación con el Carbono Orgánico Disuelto.  
Tabla 7.16: % de  Ni disuelto  y el % de COD en las escorrentías de las 
simulaciones a campo. Letras diferentes para una misma serie de  suelo 
indican diferencias significativas (p<0.05). 
 CoAoMo Sv7 
% Ni D* 32,32 a 10,24 b 
% Carbono orgánico D ** 14,39 a 11,02 b  
 En la Figura 7.16 podemos observar las proporciones de Ni Disuelto con 
respecto a la Carga Total en ambos suelos estudiados. 
El factor más importante que determina la distribución del Ni entre las fases 
sólida y la disolución del suelo es el pH, mientras que otros, como el contenido de 
arcillas y la cantidad de oxihidróxidos de hierro y manganeso tienen una importancia 
secundaria (Anderson y Christensen, 1988). La movilidad del Ni en suelos aumenta 
cuando disminuye el pH y la CIC. La cantidad extraíble de Ni en los suelos depende 
entonces del contenido del metal, pH y CIC. Por lo tanto parecería lógico el resultado 
obtenido en la Tabla 7.15, ya que si bien el suelo del CoAoMo es alcalino, posee una 
reducida CIC sumado a que el proceso de escorrentía produjo una reducción en el pH de 
los sedimentos en comparación con los suelos originarios.  
Mandal et al. (2000) observaron que en agua dulces con elevados contenidos de 
Carbono Disuelto que existía una unión competitiva entre Ni, Ca y Mg por las 
sustancias húmicas, lo que hace que los complejos Ni-humatos sean lábiles, generando 
el ion Ni libre. Realizando una interpretación sobre lo expuesto, la fracción soluble del 
Ni en las muestras de escorrentía en los realizados a campo estarían relacionados con la 
elevada concentración de Ca en solución liberado durante las simulaciones de lluvia 
(14,84 mg L-1), que producirían el efecto de unión competitiva del Ni con las sustancias 
húmicas, dejando al metal con mayor disponibilidad en la fase disuelta. 




















Figura 7.16: Porcentajes de la Carga Total de Ni Particulado y Disuelto. Letras 
diferentes para una misma serie de  suelo indican diferencia  significativas (p<0.05). 
7.3 Conclusiones 
La presencia de sedimentos en el agua de escorrentía tanto en las simulaciones 
realizadas en la posición de plano aluvial (CoAoMo)  y en la posición media loma (Sv7) 
se encontrarían asociados a la falta de cobertura y/o sustento radicular, la falta de 
cohesión del suelo superficial, el cual potenciaría al escurrimiento.  
 Con respecto al Ajuste de los Datos al modelo Número de Curva, tanto en el 
caso de Sv7, como en el de CoAoMo los valores de S calculado fueron similares a la 
capacidad de retención máxima de agua por parte del suelo medida en la simulación lo 
cual estaría indicando que el modelo es bastante ajustado a los datos reales en este 
punto.  
En CoAoMo la proporción de la lámina de escorrentía supera a la de infiltración, 
y a su vez comenzaría a escurrir más rápidamente que el ubicado en la posición de 
media loma (SV7).  
Con respecto al análisis de los escurrimientos producidos en las simulaciones a 
campo en su fase líquida y sólida, si bien las magnitudes de las cantidades de 
sedimentos erogadas en cada suelo fueron menores a las determinadas en las 
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simulaciones a laboratorio, esto se debería a la presencia cobertura superficial en las 
simulaciones a campo de diferente magnitud en cada suelo estudiado, mayor gradiente 
de la pendiente y, sobretodo, que las simulaciones realizadas en el laboratorio se 
realizaron sobre muestras disturbadas de suelo. 
En los casos del Cu, Zn y Pb, estos presentaron un incremento en la 
concentración del metal en los sedimentos producto de la escorrentía en relación con 
la concentración total en los suelos. 
En el caso del Cr, la tendencia observada en los tres metales anteriormente 
citados parecería invertirse, y en el caso del Ni no se determinaron diferencia 
significativas entre los suelos y los sedimentos en el caso de Sv7, siguiendo una 
tendencia similar al Cu, Zn y Pb en el caso del suelo de CoAoMo.  
Con respecto a la proporción del metal Total (Particulado + Disuelto) 
expresado como mg L-1 de escorrentía, se pudo determinar una tendencia similar en el 
Cu, Zn, Pb y el Ni en lo referente a su asociación con el COD y su proporción con la 









































































































1. Las simulaciones de lluvia realizadas en laboratorio produjeron un efecto de 
erosión selectiva, donde las arcillas y los limos fueron transportados en mayor 
proporción, y como consecuencia los sedimentos presentaron un enriquecimiento 
en materiales finos. El menor tamaño de estas fracciones favorecería su transporte 
debido a su mayor capacidad de sustentación en el agua de escorrentía. 
2. Las concentraciones de sedimentos exportados desde el Complejo Alcalino 
(CoAoMo) fueron significativamente menores que las de los demás suelos 
analizados. La elevada concentración de sodio presente en el CoAoMo actuaría 
incrementando la cohesión del mismo y formando un sello superficial que 
disminuiría el desprendimiento de sedimentos durante los procesos erosivos. 
3. Las concentraciones de materia orgánica, nitrógeno Kjeldahl y fósforo extractable 
fueron significativamente mayores en los sedimentos que en los suelos que les 
dieron origen, ya que se produciría un enriquecimiento en nutrientes de los 
sedimentos, consecuencia del efecto de erosión selectiva.  
4. Las exportaciones totales de todos los nutrientes bajo estudio (disuelto + 
particulado) mostraron una regresión lineal y positiva con las concentraciones de 
sedimentos transportados durante las simulaciones de lluvia. Los resultados 
obtenidos permitirían afirmar que el mayor aporte de nutrientes hacia los cursos de 
agua superficiales está representado por la concentración de los mismos asociados 
al material particulado producto de la escorrentía superficial, y no como iones  
disueltos en las aguas de escorrentía.  
5. Los resultados obtenidos en el CoAoMo muestran que la calidad de los cursos de 
agua superficiales ubicados en zonas con actividades agropecuarias podrían 
modificar las características de los suelos adyacentes a los mismos. Las 
concentraciones proporcionalmente mayores de fósforo extractable halladas en el 
suelo original del Complejo serían también producto de contaminación exógena.  
6. Los metales son transportados en las escorrentías mayoritariamente en forma 
particulada durante los procesos de erosión hídrica, y en una concentración 
proporcional a la concentración en el suelo original. 
7. En los cuatro suelos estudiados, los sedimentos transportados por las 
escorrentías se enriquecieron en Cu, Zn, y Pb. El Cr particulado no siguió la 
misma tendencia debido a que este metal en estos suelos sería de origen 
mayoritariamente litogénico.  
8. Los coeficientes de enriquecimiento en Cr y Ni de los sedimentos resultaron 
menores a la unidad, excepto para el Ni en CoAoMo (Plano aluvial), posiblemente 




encuentra este metal se disperse y pueda pasar a la fracción particulada, sumado al 
efecto producido por la presencia de Ca disuelto en elevadas concentraciones que 
produciría una libración del Ni para que se una a los sedimentos producto de la 
escorrentía.   
9. Las concentraciones de Cu, Pb y Cr total disuelto medidos en las aguas de 
escorrentía fueron en todos los casos superiores a los valores establecidos por 
organismos nacionales e internacionales para la protección de la vida acuática. En 
el caso del Ni Total disuelto el nivel guía fue superado sólo en la fase líquida del 
suelo correspondiente a la serie CoAoMo. 
10. Se encontró una correlación lineal positiva entre el % COD y el % de Metal 
disuelto para el caso del Cu, Zn y Pb, indicando una asociación de estos metales 
con la materia orgánica disuelta. Sin embargo, no se observó una correlación 
significativa en el caso del Cr y el Ni. 
11. En todos los suelos analizados los metales se encuentran mayoritariamente en la 
fracción residual. Los suelos bajo estudio están contaminados con Pb. 
12. El Cu,  Zn, Pb y Cr  en los sedimentos exportados aumentaron su concentración en 
las fracciones más móviles, Pb, Cu y Cr mayoritariamente  en la fracción materia 
orgánica y el Zn en la fracción óxidos de Fe y Mn, por otro lado Cu y Zn 
aumentaron su concentración en la Fracción 1, la mas disponible para la biota. 
13. El porcentaje de Cu, Pb, Ni y Zn disuelto con respecto a la carga total de este 
metal es mayor en la escorrentía del CoAoMo, aunque para el Zn es muy baja. En 
todas las escorrentías analizadas  el porcentaje de Cr disuelto es importante, 
significando una contaminación inmediata al cuerpo de agua 
14. Se detecta un alto grado de complejación del Cu, Pb, Cr y en menor medida para 
el Ni con la materia orgánica disuelta, es importante considerar la especiación del 
metal disuelto ya que el metal complejado disminuye su toxicidad  para la biota 
acuática. Para el caso del Zn el porcentaje de complejación es bajo 
15. De los metales bajo estudio, el Pb es que presenta mayor concentración en la fase 
líquida de las escorrentías analizadas, y dada la alta afinidad de este metal por la 
materia orgánica se favorecerán la formación de complejos orgánicos solubles de 
Pb.  
16. La escorrentía que más efecto  negativo producirá sobre las aguas del arroyo, en lo 




17. En las simulaciones a campo, la presencia de sedimentos en el agua de escorrentía 
tanto en las simulaciones realizadas en la posición de plano aluvial (CoAoMo)  y 
en la posición media loma (Sv7) se encontrarían asociados a la falta de cobertura 
y/o sustento radicular, la falta de cohesión del suelo superficial, el cual potenciaría 
al escurrimiento.  
18. Con respecto al Ajuste de los Datos al modelo Número de Curva, tanto en el caso 
de Sv7, como en el de CoAoMo los valores de S calculado fueron similares a la 
capacidad de retención máxima de agua por parte del suelo medida en la 
simulación lo cual estaría indicando que el modelo es bastante ajustado a los datos 
reales en este punto.  
19. En CoAoMo la proporción de la lámina de escorrentía supera a la de infiltración, y 
a su vez comenzaría a escurrir más rápidamente que el ubicado en la posición de 
media loma (SV7).  
20. Con respecto al contenido de Cu, Zn y Pb, estos presentaron un incremento en 
la concentración total del metal en los sedimentos producto de la escorrentía en 
relación con la concentración total en los suelos. En el caso del Cr, la tendencia 
observada en los tres metales anteriormente citados parecería invertirse, y en el 
caso del Ni no se determinaron diferencia significativas entre los suelos y los 
sedimentos en el caso de Sv7, siguiendo una tendencia similar al Cu, Zn y Pb en 
el caso del suelo de CoAoMo.  
21. Con respecto a la proporción del metal Total (Particulado + Disuelto) expresado 
como mg L-1 de escorrentía, se pudo determinar una tendencia similar en el Cu, 
Zn, Pb y el Ni en lo referente a su asociación con el COD y su proporción con la 
emisión de Carbono orgánico Total emitido. En el caso del Cr, esta tendencia no 
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